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SOMMARIO 
La presente Tesi riporta i risultati scaturiti dall’applicazione a sedimenti contaminati 
di dragaggio portuale, di una tecnica naturale di decontaminazione non 
convenzionale, che prevede l’utilizzo combinato di piante (fitoremediazione) e 
lombrichi (biorimediazione), previo condizionamento fisico-strutturale della matrice 
da trattare (sedimento marino). 
Generalmente i sedimenti dragati dai canali interni di zone portuali o che 
raccolgono acque superficiali miste (agricole, artigianali e urbane) manifestano 
bassi livelli di inquinamento organico ed inorganico, per cui si può ipotizzare l’uso 
di piante comuni, acquatiche e non, reperibili in loco per la loro bonifica. La tecnica 
presentata risulta non impattante, applicabile in molti ecosistemi agrari, efficiente 
per migliorare, dal punto di vista geologico e biofisico, la matrice suolo o sedimento 
che vengono ad assume le caratteristiche di un tecno-suolo utile ai fini di un 
ripristino ambientale, paesaggistico o ricreativo. Tale tecnica consente di effettuare 
senza alcun rischio ambientale e a costi competitivi rispetto ad altre forme di 
trattamento e allo smaltimento, un intervento di bonifica delle matrici ambientali 
inquinate da metalli pesanti, idrocarburi, pesticidi, basandosi sull’uso di specie 
arbustive e/o erbacee, opportunamente selezionate in funzione della tipologia 
fisico-meccanica della matrice e delle sue caratteristiche chimiche-biologiche. 
L’efficacia del trattamento è dovuta all’azione delle radici delle piante che, a livello 
di rizosfera, attivano i processi biochimici per metabolizzare gli inquinanti organici, 
anche quelli più recalcitranti. Tali processi sono fondamentalmente svolti dalle 
numerose specie microbiche sostenute dalla pianta con i suoi essudati radicali 
energetici e dalla diffusione di ossigeno attraverso la porosità del sistema suolo-
radice. L’abbondante attività biologica a livello di rizosfera, e la presenza continua 
di essudati radicali e sostanza umica (acidi umici) favorisce inoltre la 
solubilizzazione dei metalli pesanti e quindi il loro assorbimento nei tessuti vegetali. 
Tutto questo è sostenuto dalla presenza attiva dei lombrichi, localizzati appunto 
nella rizosfera. Considerata l’abbondante biomassa vegetale sviluppata sulla 
matrice da bonificare, generalmente si ha un lieve e non significativo aumento delle 
concentrazioni di metalli nelle parti epigee della pianta, considerazione che fa 
escludere qualsiasi rischio sanitario ambientale, applicando tale tecnica su scala 
reale. Qualora si ravvisasse un iper-accumulo, come ad esempio avviene nelle 
piante iper-accumulatrici cresciute su matrici industriali a medio/alto inquinamento, 
si dovrà procedere alla rimozione della pianta con periodici sfalci da conferire poi 
ad incenerimento, con successivo recupero energetico. Resta comunque il fatto 
che i volumi sono notevolmente inferiori (e quindi i costi di smaltimento) a quelli 
che si avrebbero se a discarica dovessero finire i volumi di matrice (terreno o 
sedimento) non trattati.  
La presente Tesi scaturisce dalla stretta collaborazione con l’Istituto per lo Studio 
degli Ecosistemi del CNR di Pisa, applicando la tecnica esposta a sedimenti marini 
dragati dal Porto di Livorno ed utilizzando particolari essenze vegetali resistenti alla 
salinità (Tamarix gallica, Paspalum vaginatum e Trifolium alexandrinum), 
ammendanti organici (sostanze umiche) e lombrichi (Eisenia fetida). Lo studio si è 
basato su un progetto di ricerca di cooperazione Italia-Israele, finanziato dal 
Ministero Italiano dell’Ambiente e della Tutela del Territorio e del Mare, finalizzato a 
studiare la fattibilità di un approccio integrato per la decontaminazione di sedimenti 




biologico non convenzionale e che potremo definire come tecnica di 
fitorimediazione modificata o fito-biorimediazione, ha consentito la fitoestrazione di 
metalli pesanti e la riduzione degli idrocarburi fino a livelli compatibili con la 
normativa ambientale italiana per siti ad uso verde pubblico, privato e residenziale 
(D.Lgs 152/2006). 
La selezione di particolari essenze ha consentito la colonizzazione del sedimento 
da parte delle radici e così una migliore infiltrazione delle acque di pioggia 
simulata. Il miglioramento della porosità ha permesso una migliore circolazione di 
aria ed acqua utili a sostenere i processi biologici di decontaminazione e 
fitoestrazione dei metalli pesanti, oltre naturalmente a determinare un netto 
miglioramento fisico-strutturale della matrice limo-argillosa ed  impaccata di 
partenza. La matrice sarebbe così pronta per un possibile riutilizzo in opere di 
ripristino ambientale, per attività di recupero e miglioramento rurale o per la lotta 
alla desertificazione, operazioni in molti casi necessarie ma che risultano spesso 
limitate dalla non disponibilità di matrici di idonea qualità ed adeguata quantità. 
A tale studio ha fatto recentemente seguito il finanziamento da parte dell’Unione 
Europea del progetto triennale Eco-Innovation “AGRIPORT” cofinanziato dal 
Ministero Italiano dell’Ambiente, finalizzato a portare le tecniche di fitorimediazione 




Tecnica di fito-biorimediazione 
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ABSTRACT 
The proposed Thesis is based on the application of a non-conventional natural 
technique for the reclamation of contaminated sediments, using plants 
(phytoremediation) and earthworms (bioremediation), previously pre-conditioning of 
the matrix to be treat. Usually, the sediments dredged from marine ship canals that 
collect surface water from agricultural, industrial and urban areas, do not shown 
high level of contamination so the application of seashore or terrestrial plants could 
be successful for their reclamation. The proposed technique is non-impacting, 
applicable in a great number of agricultural ecosystems, able to ameliorate, from a 
geological and biophysical point of view, both soil and sediment that will become a 
techno-soil reusable in the environment. This cost-competitive natural technique 
allows to reclaim environmental matrices contaminated by heavy metals, 
hydrocarbons and pesticides, using selected grass and/or shrub species, 
depending on the physical-chemical characteristics of the matrix to be treat, without 
posing any risks for humans and ecosystems. The efficiency of the technique is 
based on plants’ roots activity, able to stimulate the biochemical processes for the 
metabolisation of recalcitrant organic compounds, at rhizosphere level. These 
processes are developed by the great number of microbial biomasses sustained by 
the plants’ root exudates and by oxygen diffusion in the porous system soil-root. 
The abundant biological activity at rhizosphere level and the presence of root 
exudates and humic substances (humic acid) favourite the solubilisation of heavy 
metals and so their extraction from soil (or sediment) and dilution in plants’ leaves. 
All these is supported by earthworms that live in the rhizosphere. Considering the 
great amount of green biomass produced by plants, the concentration of 
contaminants in the leaf is low, excluding any environmental risk in a full-scale 
application. In the case of hyper-accumulator plants, the possible high 
concentration of contaminants in the leaves is not a problem, because periodical 
cuts and burns of vegetal tissues are allowed. In this case, costs are lower than the 
volume of not treated soil or sediment to be transport in a landfill.  
In particular, the Thesis comes from the strictly collaboration with the Institute for 
the Ecosystem Study of the CNR of Pisa. The sediments came from Livorno port 
and selected plants (Tamarix gallica, Paspalum vaginatum and Trifolium 
alexandrinum), an organic amendment (humic substances) and earthworms 
(Eisenia foetida) are used. The study is based on a Italian-Israeli research project, 
co-financed by the Italian Ministry of the Environment, finalized to study the 
feasibility of an integrated approach for sediments reclamation. The obtained 
results showed that the biological treatment (“modified” phytoremediation or phyto-
bioremediation technique), allows the phytoextraction of heavy metals and the 
reduction of hydrocarbons, reaching the level showed in the Italian regulation (D. 
Lgs. 152/2006). The selection of specific plant species resistant to high salinity 
allowed the colonization of plants’ root and a physical-hydraulic amelioration. Only 
in this way water and air could better circulate inside the medium and the 
processes linked to the extraction and degradation of inorganic and organic 
compound respectively, are better sustained. The matrix is now ready to be used in 
the environment in a real scale application, inside the port area. A recent European 
study financed by EU (three years European project, named “AGRIPORT”) is 
actually on going and it is based on the results achieved from this Thesis, just to 
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1. INTRODUZIONE 
I porti, le darsene ed i canali costieri sono sottoposti ad attività periodiche di 
dragaggio in quanto risultano nella maggioranza dei casi collocati in 
corrispondenza di corsi d’acqua o di ampie baie che, col trasporto solido di fondo 
sia da terra che da mare, ne provocano una tendenza all’interrimento e/o 
insabbiamento. 
Le operazioni di dragaggio dei sedimenti, applicate in passato al solo fine di 
mantenere o garantire la corretta funzionalità operativa di porti e canali idrici, 
hanno recentemente assunto, a causa della frequente contaminazione di natura 
organica ed inorganica dei materiali dragati, la connotazione aggiuntiva di 
interventi di risanamento ambientale. Le operazioni di dragaggio sono così 
diventate interventi specifici atti a garantire il mantenimento di adeguati standard di 
qualità dell’ambiente acquatico (Manuale ICRAM, 2007). Gli ingenti quantitativi di 
materiale dragato possono presentare infatti, significativi livelli di contaminazione 
per lo più da idrocarburi e metalli pesanti, che precludono l’immersione non 
controllata in mare (articolo 109 del D.lgs 152/06).  
E’ anche prevedibile che le quantità di sedimenti di dragaggio tenderà a crescere 
significativamente nel prossimo futuro a causa dell’aumento della domanda di 
movimentazione degli stessi, a seguito dei sempre più frequenti interventi di 
manutenzione e di ampliamento dei porti commerciali.  
Le problematiche evidenziate e gli ingenti quantitativi di sedimenti derivanti dalle 
attività di dragaggio, già da ora rendono necessario il ricorso a destinazioni diverse 
da quelle dello scarico in mare e dello smaltimento in discarica controllata, incluso 
il ricorso al riempimento di bacini conterminati che, se non inclusi in un percorso 
virtuoso di recupero, rischiano di divenire mere discariche costiere di materiali 
portuali. A tal proposito, i sedimenti dovrebbero essere visti non più come 
“fastidiosi” rifiuti di difficile collocazione, ma come materiale da recuperare per un 
successivo riutilizzo.  
I principali elementi di criticità non sono solo gli elevati quantitativi di materiali 
dragati (in Italia si stimano circa 5-6 Mm3 anno; Bonomo et al., 2007), ma anche la 
disomogeneità delle caratteristiche chimico-fisiche dei sedimenti costituenti i 
fondali portuali (contaminazione, tessitura, composizione chimica e mineralogica, 
etc.). Solamente con il D.Lgs. 152/99, articolo 35, si è visto possibile considerare il 
materiale di risulta come una “risorsa” da recuperare, piuttosto che un materiale di 
rifiuto. Tale decreto ha ripreso quanto indicato dalla Convenzione di Londra del 
1972 (in particolare nella risoluzione di approvazione del D.M.A.F. - “Dredged 
material assessment framework”), ovvero un’alternativa da preferire allo scarico in 
mare è l’utilizzo giovevole dei materiali dragati con o senza specifici trattamenti, 
anche perché è ormai chiaro che il fondo del mare non può essere usato come una 
discarica in quanto non possiede una capacità illimitata di assimilazione e 
smaltimento. Anche sul piano internazionale l’argomento trattato dalla presente 
Tesi è abbastanza controverso in quanto manca una vera e propria normativa che 
abbia per oggetto l’attività specifica di dragaggio (ad oggi non esiste una Direttiva 
Europea sull’argomento). Risulta invece fiorente la presenza di convenzioni 
internazionali inerenti lo scarico in mare dei materiali: in particolare è presente la 
già citata Convenzione di Londra (protocollo 96) del 1972 e, sul piano regionale, la 
Convenzione di Barcellona (protocollo Dumping del 1995) per quanto riguarda 
l’area Mediterranea e la Convenzione OSPAR del 1992 (entrata in vigore nel 




Oslo del 1972 e la Convenzione di Parigi del 1974. Tutte confermano i seguenti 
principi essenziali: 
- Il principio precauzionale: possono essere scaricate in mare solo determinate 
sostanze con un percorso specifico scaturito dalla caratterizzazione dei sedimenti, 
dall’ipotesi di impatto e dal successivo monitoraggio. 
- Il principio di "chi inquina paga”: si attribuisce al soggetto che introduce sostanze 
inquinanti nell’ambiente, la responsabilità di sostenere i costi per le misure di 
riduzione dell’inquinamento prodotto. 
- Il Principio di gestione integrata delle zone costiere: ogni intervento in questa 
fascia di territorio deve essere contestualizzato nell’ambito di una gestione 
“integrata”, che contempli tutti gli aspetti socio-economici, oltre che prettamente 
ambientali. 
E’ chiaro, dunque, che la premessa indispensabile per una corretta gestione del 
materiale dragato è una dettagliata conoscenza delle sue caratteristiche. Infatti, 
come indicato dalla Convenzione di Londra e, in generale, dal sistema normativo 
internazionale, solo una approfondita conoscenza della natura e dell’origine dei 
sedimenti e un’attenta analisi delle loro caratteristiche chimiche, fisiche e 
biologiche permette di valutare correttamente gli impatti ambientali che possono 
derivare dall’attività di dragaggio e poter gestire il materiale nel pieno rispetto 
dell’ambiente. 
Le attività di studio sulle matrici solide contaminate hanno riguardato fino ad ora 
principalmente i suoli; ai risultati ottenuti nel corso di questi stessi studi si sono 
spesso ispirate indagini sperimentali condotte sui sedimenti. Ad oggi, il trattamento 
di un sedimento contaminato può essere finalizzato al recupero parziale o totale 
del sedimento per riutilizzarlo, ad esempio, come materiale di riempimento per la 
costruzione di rilevati o casse di colmata (Agostini, 2004), e/o alla 
decontaminazione parziale del sedimento per portarlo in una discarica di classe 
inferiore, meno onerosa (Bamford et al., 2004). 
Da un’analisi di letteratura, emerge che i principali processi di trattamento 
attualmente applicati ai sedimenti contaminati ai fini del recupero della porzione di 
materiale riutilizzabile minimizzando la frazione da smaltire in discarica sono il 
trattamento fisico-chimico di separazione e recupero di sabbia e ghiaia pulite 
(sediment washing); semplici tecniche di decontaminazione biologica (ripening e 
land farming), la stabilizzazione/solidificazione con cenere, calce, silicati o cemento 
e la trasformazione in suolo riutilizzabile. Le tecniche di bonifica e di 
immobilizzazione di tipo chimico e termico, ben note ed applicate nella bonifica ex 
situ di terreni contaminati, trovano applicazione anche nel trattamento di sedimenti, 
ma in quantità più limitate e riservate alle situazioni caratterizzate da livelli di 
contaminazione particolarmente elevati. 
Il sediment washing risulta particolarmente interessante quando i livelli di 
contaminazione presenti consentono la separazione meccanica frazionale 
(essenzialmente mediante idrocicloni e tavole vibranti) senza utilizzo dei solventi 
che, ove necessari, incrementano sensibilmente i costi di trattamento soprattutto a 
causa dell’ingente quantitativo dei sedimenti da trattare (Polettini e Pomi, 2007; 
Nowack et al., 2001). 
In tutti i casi, la scelta della tipologia di trattamento dipende fortemente da tre 
parametri principali: a) granulometria del sedimento (percentuali di ghiaia, sabbia, 
limo e argille); b) tipologia e concentrazioni dei diversi contaminanti presenti 
(metalli pesanti, idrocarburi, sostanza organica, ecc.); c) quantità di sedimento da 
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trattare. Con riferimento alla quantità, il ricorso alla trasformazione in suolo 
riutilizzabile risulta, ove fattibile, la soluzione economicamente più conveniente. A 
tal fine è possibile esaminare l’utilizzo delle piante e dei microrganismi della 
rizosfera ad esse associati per trattare gli inquinanti presenti in una matrice 
contaminata (Cunningham & Lee, 1995) mediante l’utilizzo di tecniche naturali, al 
fine di aumentare l’aliquota di sedimenti direttamente trasformabili in suolo 
riutilizzabile. 
Tra i punti qualificanti delle tecniche naturali, ricade la possibilità di trattare elevate 
volumetrie e la facilità di manutenzione degli impianti, nonché i bassi costi di 
gestione. Tra i punti deboli, troviamo invece la necessità di estese superfici libere 
(difficoltà e costi di reperimento), i lunghi tempi necessari per il trattamento (spesso 
non compatibili con le esigenze dei committenti) e il grado di abbattimento dei 
contaminati non soddisfacente (non si raggiungono buoni risultati per tutti i tipi di 
inquinamento). 
Recenti risultati raggiunti con la fitorimediazione applicata ai suoli (Weyens et al., 
2008; Vangronsveld et al., 2008) hanno incoraggiato ad estendere tale tecnica 
anche a matrici diverse. In realtà, poche applicazioni di tale tecnica sono ad oggi 
state realizzate sulla matrice sedimento e nessuna su scala reale. La tecnica di 
fitorimediazione consente la degradazione dei contaminanti organici, ed in 
particolare degli idrocarburi, ad opera dei microrganismi presenti nella rizosfera 
(Marin et al., 2005). I contaminanti di natura inorganica (fra cui, in particolare, i 
metalli pesanti) possono essere accumulati nei tessuti vegetali delle essenze 
vegetali presenti o, in alternativa, possono essere stabilizzati e bloccati a livello 
radicale (Robinson et al., 2006), grazie agli essudati radicali ed alla presenza di 
sostanze umiche nella rizosfera.  
Tali studi di letteratura hanno incoraggiato lo sviluppo della presente Tesi di 
Dottorato, iniziata con sperimentazioni su meso-scala ed ultimata (anche se 
attualmente ancora in fase di realizzazione) con un intervento su scala reale, a 
seguito dell’approvazione da parte della Commissione Europea di un progetto 
europeo da realizzarsi nel porto di Livorno (porto pilota).  
La tecnica adottata potrebbe essere definita come una fitorimediazione assistita 
mediante l’azione non solo di piante, ma di lombrichi ed ammendanti agronomici, al 
fine di trasformare il sedimento in un suolo fertile (tecno-suolo), ricollocabile a terra. 
La realizzazione di un progetto a campo, porta a conferire alla tecnica proposta i 
connotati di una esperienza “guida” di ripristino ambientale di importanza nazionale 
ed internazionale. La presenza all’interno dei porti, di ampi bacin di contenimento 
(vasche di colmata), suggerisce la sperimentazione di differenti attività di 
trattamento da realizzarsi all’interno delle aree di stoccaggio, finalizzate a diverse 
ipotesi di riutilizzo e quindi la verifica di una diversa “attribuzione di ruolo” a questi 
bacini conterminati, da considerarsi non più come sedi di stoccaggio definitivo di 
materiali portuali dragati ma come elemento intermedio di un processo più ampio di 
recupero. Il tutto è stato corredato da un’analisi di rischio eco-tossicologica per 
l’uomo, necessaria qualora si intenda applicare su scala reale tali tecniche di 
bonifica naturali. Ciò che preme seguire è il percorso di migrazione degli inquinanti 
che, attraverso la catena alimentare, potrebbero arrivare fino all’uomo (Robinson et 
al., 2006). In relazione alla vastità e complessità delle tematiche affrontate e 
considerato il carattere innovativo e i differenti criteri e procedure tecnico-




rappresenta solo un punto di partenza, da perfezionare attraverso l’esperienza 
operativa per successivi sviluppi ed integrazioni.  
Questi studi, iniziati con la Tesi di Laurea della sottoscritta e sviluppati poi nel 
corso formativo di Dottorato, hanno portato alla realizzazione di molti elaborati e 
pubblicazioni scientifiche di carattere ed interesse nazionale ed internazionale, 
nonché alla partecipazione attiva, su invito, a corsi di aggiornamento presso enti 
pubblici e ministeriali; tutto ciò a conferma dell’importanza delle tematiche 
affrontate e del reale contributo dato dallo studio effettuato. 
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2. QUADRO NORMATIVO 
 
Il termine “sedimento” è spesso confuso o sostituito con quello di “fango”. Tale 
ambiguità emerge spesso, sia in ambito divulgativo che legislativo. Si ritiene quindi 
che sia importante ed utile capire prima di tutto, la differenza semantica tra le due 
terminologie, al fine di utilizzarle con chiarezza e pertinenza. 
 
Sedimento. Un sedimento è un materiale solido accumulato sulla superficie 
terrestre (litosfera), derivato dall'azione di fenomeni e processi che agiscono 
nell'atmosfera, nell'idrosfera e nella biosfera (venti, variazioni di temperatura, 
precipitazioni meteoriche, circolazione delle acque superficiali e sotterranee, 
spostamenti di masse d'acqua in ambiente marino o lacustre, azione di agenti 
chimici, azione degli organismi viventi). Il sedimento accumulato per azione 
gravitativa viene detto colluvium o sedimento colluviale, mentre quello 
accumulatosi per l'azione delle alluvioni si dice anche alluvium (Casati, 1996). 
Esiste una vera e propria disciplina, branca della geologia, dedita solo allo studio 
delle rocce sedimentarie: la sedimentologia.  
 
Fango. Per fango si intende comunemente una miscela composta da materiale 
solido finemente disperso e da una quantità relativamente piccola di liquido, 
derivata principalmente, ma non necessariamente, da sedimentazione. Nella 
petrografia dei sedimenti il fango è un sedimento a grana fine, costituito da un 
miscuglio di acqua e silt e/o argilla (pelite). Nelle scienze della Terra vengono 
definiti fanghi tutti i miscugli a grana fine, anche quelli non clastici, ad esempio 
sedimentazioni biogene come il fango dei radiolari o la sapropelite (Bosellini et al., 
1989).  
 
Gli elementi granulari, oltre che per la loro natura mineralogica, sono distinti in 
base alle loro dimensioni (Catalano, 2010); una classificazione granulometrica, 
basata sulle dimensioni (diametro medio) dei granuli, molto usata è quella di 
Udden-Wentworth (Tabella 1). Tale classificazione riguarda la suddivisione dello 
spettro delle dimensioni dei materiali naturali in una scala graduata con 
progressione geometrica di ragione 2. 
Solo recentemente, dal punto di vista normativo, la parola “sedimento” è entrata 
formalmente in vigore. Il recente DM Ambiente 7 Novembre 2008 (Disciplina delle 
operazioni di dragaggio nei siti di bonifica di interesse nazionale, - Articolo 1, 
comma 996, legge 27 dicembre 2006, n. 296) parla infatti, nell’Allegato A, dei criteri 
e delle metodologie per la caratterizzazione dei sedimenti portuali da sottoporre ad 
attività di escavo. 
Precedentemente, come meglio esposto nel seguito, diversi riferimenti normativi, 
fra cui il D.M. 5/2/1998, hanno adottato la terminologia “fanghi di dragaggio” che 
intende includere miscele comprendenti anche elementi granulari di dimensioni 
maggiori (come sabbia e ghiaia), quindi più propriamente denominabili “sedimenti”.  
 
Nel proseguo si adotterà, salvo le specifiche citazioni di norma di legge vigenti, la 




Tab. 1 – Scala granulometrica di Udden-Wentworth (Catalano, 2010, 
adattato) 
 
Dimensione Nomenclatura italiana Nomenclatura inglese 
>256 mm masso boulders 
256÷128 mm ciottolo molto grossolano large cobbles 
128÷64 mm ciottolo grossolano small cobbles 
64÷32 mm ciottolo medio grossolano very coarse gravel 
32÷16 mm ciottolo medio coarse gravel 
16÷8 mm ciottolo medio fine medium gravel 
8÷4 mm ciottolo fine fine gravel 
4÷2 mm granulo very fine gravel 
2÷1 mm sabbia molto grossolana very coarse sand 
1÷0.5 mm sabbia grossolana coarse sand 
0.5÷0.25 mm sabbia media medium sand 
0.25÷0.125 mm sabbia fine fine sand 
0.125÷0.062 mm sabbia finissima very fine sand 
0.062÷0.031 mm limo grossolano coarse silt 
0.031÷0.016 mm limo medio medium silt 
0.016÷0.008 mm limo fine fine silt 
0.008÷0.004 mm limo finissimo very fine silt 
<0.004 mm argilla clay 
 
2.1 Normativa inerente i sedimenti di dragaggio 
I materiali prodotti dalle operazioni di dragaggio, una volta estratti (non solo 
movimentati, ma estratti dall’acqua e trasportati al di fuori dal sistema acqua), 
risultano sedimenti di dragaggio e, in base alla normativa vigente, costituiscono 
rifiuti (codici CER 17.05.06 o 17.05.05 nel caso contengano sostanze pericolose). 
Alla luce delle normative vigenti o in corso di recepimento, la situazione che ne 
deriva e che verrà descritta nel seguito è mostrata nel diagramma di flusso di 
Figura 1.  
La normativa italiana fa riferimento a definizioni tecnico-scientifiche e normative di 
altri paesi europei e non (Del Giudice, 2009); per quanto riguarda le normative 
europee, il richiamo viene fatto in quanto i paesi membri devono avere norme 
nazionali che recepiscano quelle europee e che ovviamente non siano in contrasto 
con esse. Il dragaggio, secondo il glossario dell’ USEPA (1997), consiste nella 
rimozione di fango (mud) dal fondo di un corpo idrico, materiale quindi 
sedimentato.  Sulla base delle considerazioni fatte prima, il termine mud è stato 
quindi giustamente tradotto dalla recente normativa (D.M. 7/11/2008, n. 296), in 
sedimento di dragaggio. 
Partendo dal D.M. 5/2/1998 (e successive modifiche ed integrazioni, D.M. 5/4/06 
n° 186), i sedimenti di dragaggio sono considerati rifiuti, contraddistinti dal codice 
CER 17.06.06 (Allegato 1,  Punto 12.2). Per quanto riguarda la provenienza, 
sempre il sopraccitato Decreto, li definisce come derivanti da: “attività di dragaggio 
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di fondali di laghi, dei canali navigabili o irrigui e corsi d'acqua (acque interne), 
pulizia di bacini idrici” e per quanto riguarda le caratteristiche del rifiuto come: 
“materiale composto da limi, argille, sabbie e ghiaie con contenuto in acqua [n.d.r. 
che ai soli fini del recupero deve essere] <80%”. 
 
Si capisce come, prima delle modifiche normative introdotte con il D.Lgs. 152/2006 
e sue successive integrazioni, tutta l’enorme quantità di materiali derivante dalle 
attività di dragaggio andava gestita nell’ambito delle procedure sui rifiuti: la ghiaia 
estratta da un alveo fluviale, se estratta nell’ambito di una attività estrattiva, 
risultava una materia prima, se invece estratta/dragata per evitare un’inondazione 
risultava un rifiuto, recuperabile, ma sempre un rifiuto. 
Come detto sopra il D.Lgs. 152/2006, all’Art. 185, Comma 1, lettera l, in qualche 
modo cominciava ad affrontare, seppure in modo ridotto ed approssimativo, la 
problematica dei sedimenti di dragaggio non facendo rientrare nella parte quarta 
del decreto e quindi nei rifiuti, il “materiale litoide estratto da corsi d’acqua, bacini 
idrici ed alvei, a seguito di manutenzione disposta dalle autorità competenti ”.  
L’esclusione dal campo dei rifiuti riguardava solo il materiale litoide ed il fatto che la 
manutenzione dovesse essere disposta dall’autorità competente, eliminava il 
rischio di mascherare un attività estrattiva con un intervento di manutenzione.  
E’ opportuno riflettere, sempre alla luce del sopra citato articolo 185, sulla 
differenza tra sedimento di dragaggio come prima definito e terre e rocce da 
scavo1: un sedimento di dragaggio è tale se proviene da un’attività di 
dragaggio/escavazione di un fondale di un corpo idrico; i materiali prodotti dalle 
attività di escavazione e di riprofilatura di una sponda o di un fondale 
temporaneamente emersi di un corso d’acqua rientrano nell’ambito della disciplina 
dei sedimenti di dragaggio, e quindi dei rifiuti, o in quella delle terre da scavo 
escluse dalla disciplina dei rifiuti? in altre parole, il materiale di scavo dell’alveo di 
piena di un corso d’acqua, estratto nel periodo di magra dalle zone 
temporaneamente asciutte è un fango di dragaggio o una terra da scavo? 
Il D.Lgs. 4/2008, all’Art. 2, comma 22, lettera c), ha cercato in qualche modo di 
rispondere alla domanda precedente escludendo dal campo di applicazione dei 
rifiuti: “i materiali vegetali, le terre e il pietrame, non contaminati in misura superiore 
ai limiti stabiliti dalle norme vigenti, provenienti dalle attività di manutenzione di 
alvei di scolo ed irrigui”. In relazione al fatto che non devono essere “contaminati in 
misura superiore ai limiti stabiliti dalle norme vigenti”, si ritiene opportuno rifarsi per 
quanto riguarda le terre e il pietrame, all’Art. 186 del D.Lgs. 152/2006, così come 
modificato dall’Art. 2, comma 23 del D.Lgs. 4/2008 e dall’Art. 8 ter della Legge 27 
febbraio 2009 n. 13. 
  
                                                     
 
1 Le terre e rocce da scavo sono state escluse dal regime normativo sui rifiuti con la Legge 
443/2001, Art. 1, commi 17, 18 e 19, successivamente modificati dall’Art. 23, comma 1, 
lettere a), b) e c) della Legge 306/2003, dall’Art. 186, commi 1-9 del D.Lgs. 152/2006, 
dall’Art. 2, comma 23 del D.Lgs. 4/2008 (in quanto sottoprodotti non rientrerebbero nella 
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D.Lgs. 152/2006 Parte IV
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Fig. 1 – Diagramma di flusso normative vigenti (Del Giudice, 2009, adattato) 
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Nel caso in cui i sedimenti di dragaggio rientrino invece pienamente nella disciplina 
dei rifiuti, siano cioè soggetti a quanto previsto nella Parte IV del D.Lgs. 152/2006, 
le ipotesi che si possono presentare sono riassunte nel diagramma di flusso in 
Figura 2, nel quale si evidenzia come prima possibilità quella che ci si trovi di fronte 
a dei rifiuti pericolosi di cui al codice CER 17.05.05; in tal caso i fanghi possono 
prendere le seguenti direzioni: 
1. Avvio a discarica di rifiuti pericolosi; 
2. Avvio ad impianto di smaltimento diverso dalla discarica; 
3. Avvio ad impianto di recupero. 
In relazione all’avvio a discarica di rifiuti pericolosi si ricorda che ai fini 
dell’ammissibilità in discarica devono essere soddisfatti i seguenti requisiti di cui al 
Decreto Ministeriale Ambiente del 3 agosto 2005, Art. 8, e specificamente: 
- Se sottoposti a test di cessione (allegato 3), devono presentare un eluato 
conforme alle concentrazioni fissate in tabella 6; 
- Devono contenere PCB come definiti del decreto 22 maggio 1999, n. 209, ovvero 
in concentrazione non superiore a 50 mg/kg (nel caso superino tale 
concentrazione, come previsto all’Art 7 Comma 72 del D.M. 209/1999 vanno inviati 
ad impianto di incenerimento); 
- Il contenuto di diossine e furani, calcolati secondo i fattori di equivalenza (tabella 
4, allegato 3), in concentrazioni non superiori a 0,01 mg/kg; 
- La percentuale di sostanza secca sul tal quale non deve essere inferiore al 25%; 
- Il Carbonio Organico Totale TOC non deve essere superiore al 6% con 
riferimento alle sostanze organiche chimicamente attive, in grado di interferire con 
l’ambiente, con esclusione, quindi, di resine e polimeri od altri composti non 
biodegradabili. 
 
                                                     
 
2 “Lo smaltimento dei PCB e dei PCB usati deve essere effettuato mediante incenerimento, 
nel rispetto delle disposizioni della direttiva 94/67/CE del Consiglio dell’Unione europea 
del 16 dicembre 1994, che disciplina l’incenerimento dei rifiuti pericolosi. Possono essere 
autorizzati dalle regioni e dalla province autonome altri metodi di smaltimento dei PCB 
usati ovvero degli apparecchi contenenti PCB previo parere dell’ANPA in ordine alla 
rispondenza dei metodi stessi alle norme di sicurezza in materia ambientale e ai requisiti 
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Fig. 2 – Fanghi come rifiuti: iter da seguire 
Nell’Art. 10 sempre del Decreto del Ministero dell’ambiente del 3 agosto 2005, 
sono riportate le possibili deroghe a quanto detto prima sull’ammissibilità in 
discarica, nello specifico sono ammessi valori limite più elevati per i parametri 
specifici di cui all’Art. 8 qualora: 
a. Sia effettuata una valutazione di rischio, con particolare riguardo alle 
emissioni della discarica, che, tenuto conto dei limiti per i parametri specifici 
di cui allo stesso decreto, dimostri che non esistono pericoli per l’ambiente in 
base alla valutazione dei rischi; 
b. L’autorità territorialmente competente conceda un’autorizzazione data caso 
per caso, per rifiuti specifici per la singola discarica, tenendo conto delle 
caratteristiche della stessa e delle zone limitrofe; 
c. I valori limite autorizzati per la specifica discarica non superino, per più del 
triplo, quelli specificati per la corrispondente categoria di discarica; 
d. In presenza di concentrazioni  elevate di metalli nel fondo naturale dei 
terreni circostanti la discarica, l’autorità territorialmente competente può 
stabilire limiti più elevati in coerenza con i valori di fondo. 
Le deroghe di cui sopra non si applicano, sempre sulla base di quanto indicato 
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Organico Disciolto DOC di cui alla tabella 6 dell’Art.8  ed al Carbonio Organico 
Totale TOC.   
 
In relazione poi all’avvio ad impianti di smaltimento (diversi dalle discariche) e/o a 
quelli di recupero, si ricorda che si deve sempre trattare di tipologie impiantistiche 
approvate in procedura ordinaria di cui al Capo IV, del Titolo I del D.Lgs. 152/2006. 
 
Se invece i rifiuti non dovessero risultare pericolosi (CER 17.05.06), come riportato 
in Figura 2, si  aprono due strade: 
1. Recupero in procedure semplificate di cui all’Art. 214, Parte IV – Titolo I, 
Capo V del D.Lgs. 152/2006 che fa riferimento, fino all’emanazione dei nuovi 
decreti del Ministero dell’Ambiente di cui al comma 2 del citato articolo, al 
D.M. 5 febbraio 1998 e s.m.i.; 
2. Smaltimento/trattamento/recupero in procedure ordinarie di cui all’Art. 208, 
Parte IV – Titolo I, Capo IV del D.Lgs. 152/2006. 
 
Le possibili attività di recupero possono essere: 
a) formazione di rilevati e sottofondi stradali previo essiccamento ed 
eventuale igienizzazione (il recupero è subordinato all'esecuzione del test 
di cessione sul rifiuto tal quale secondo il metodo in allegato 3 al presente 
decreto) [R5]; 
b) esecuzione di terrapieni e arginature, ad esclusione delle opere a contatto 
diretto o indiretto con l'ambiente marino, previo essiccamento ed eventuale 
igienizzazione (il recupero è subordinato all'esecuzione del test di cessione 
sul rifiuto tal quale secondo il metodo in allegato 3 al D.M. 5 febbraio 1998) 
[R5]; 
c) utilizzo per riprofilare porzioni della morfometria della zona d'alveo 
interessata, previo essiccamento ed eventuale igienizzazione (il recupero è 
subordinato all'esecuzione del test di cessione sul rifiuto tal quale secondo 
il metodo in allegato 3 al citato decreto) [R10]. 
 
Le operazioni di dragaggio (idraulico o meccanico) possono produrre dei sedimenti 
con contenuto in acqua molto elevato, tale da rendere impraticabile, a livello di 
costi e nel caso di grandi quantitativi, il trasporto del materiale tal quale. In 
aggiunta, nel caso di smaltimento in discarica di rifiuti pericolosi il contenuto in 
peso della frazione liquida deve essere inferiore al 75%; per lo smaltimento in 
discarica in genere non sono ammessi rifiuti allo stato liquido (D.Lgs. 36/2003, Art. 
6, Comma 1, Lettera a), nel casi i sedimenti siano recuperabili, il D.M. 5 febbraio 
1998 e s.m.i. prevede che ai fini del recupero il contenuto in acqua sia minore dello 
80%. 
Quindi i sedimenti risultanti da una operazione di dragaggio i) si movimentano 
bagnati, per utilizzarli all’interno del sistema acque superficiali, come previsto dalla 
Direttiva 2008/98/CE, ove non risultino pericolosi o, per trasportarli ad un impianto 
di trattamento/recupero, utilizzando idonei vettori (fanghidotto, camion, bettoline 
con trasporto via acqua, ecc,), oppure ii) si provvede ad eseguire, preliminarmente 
ad ogni forma di trattamento/recupero/smaltimento, una attività di dewatering in 
situ. Il deposito temporaneo può contenere sedimenti di dragaggio sia pericolosi 
che non, ad esclusione dei rifiuti contenenti “policlorodibenzodiossine, 




milione (ppm), né policlorobifenile e policlorotrifenile in quantità superiore a 25 parti 
per milione (ppm) ” Art. 183, Comma 1, lettera m), punto 1) e s.m.i.. Nel caso di 
rifiuti pericolosi, il deposito temporaneo deve essere effettuato “nel rispetto delle 
norme che disciplinano il deposito delle sostanze pericolose in essi contenute”, Art. 
183, Comma 1, lettera m), punto 3) e s.m.i.. 
Consideriamo ora il caso più diffuso nel quale i sedimenti di dragaggio non 
contengano sostanze pericolose; sono dunque da annoverare tra i rifiuti non 
pericolosi di cui all’esclusione dall’ambito di applicazione della direttiva europea sui 
rifiuti 2008/98/CE. Si ricordi però che la clausola è valida se, oltre a non essere 
pericolosi, vengono spostati all’interno del bacino ai fini della salvaguardia idraulica 
e/o idrogeologica. 
La possibilità di utilizzarli all’interno del bacino è dunque legata al solo fatto che 
siano pericolosi o meno; non è necessario quindi aprioristicamente utilizzare 
presidi ambientali in genere tesi a salvaguardare le altre matrici ambientali presenti 
nel bacino. Dunque, se siamo di fronte a questa situazione, il deposito temporaneo 
non necessita di alcun presidio ambientale, indipendentemente dal fatto che i 
sedimenti dragati vengano poi riutilizzati nel bacino come non rifiuti o trasportati 
altrove come rifiuti, in considerazione del fatto che fino a che restano nell’ambito 
del bacino idrografico, in attesa di una decisione sulla futura utilizzazione o 
smaltimento, non costituiscono un rifiuto. 
 
Il più recente Decreto 7 novembre 2008 riordina e disciplina le operazioni di 
dragaggio nei siti di bonifica di interesse nazionale3, nello specifico riguarda l’intera 
procedura, dal progetto di dragaggio alla destinazione di ricollocamento del 
materiale di risulta. 
Di particolare importanza sono i due allegati A e B rispettivamente riguardanti i 
“Criteri e metodologie per la caratterizzazione dei sedimenti portuali da sottoporre 
ad attività di escavo” e “Specifiche tecniche per l'analisi di rischio sanitaria ed 
ambientale”. 
Le disposizioni contenute nell’Allegato A si applicano alle aree inserite nei siti di 
interesse nazionale. Per ognuna di esse vengono indicati i punti chiave, 
rimandando alla lettura integrale del documento per la trattazione esaustiva. 
L’Allegato illustra i seguenti punti: 
? la strategia di caratterizzazione 
? lo schema di campionamento 
? la profondità di campionamento / la scelta dei campioni 
? le metodiche di campionamento 
? le metodiche per il subcampionamento e preparazione dei campioni, il 
trattamento e la loro conservazione 
? i criteri per la scelta dei laboratori incaricati per le analisi 
? tipologia delle analisi previste 
? le modalità di restituzione, elaborazione e valutazione dei risultati 
L’Allegato B fornisce indicazioni per la elaborazione dell’analisi di rischio sanitario 
ambientale, da utilizzarsi per la valutazione dell’ammissibilità dell’immersione del 
                                                     
 
3 Si definiscono siti di interesse nazionale (SIN) quelle aree che entrano a far parte del 
Programma Nazionale di bonifica e ripristino ambientale, previsto dalla Legge 426/98 ed 
adottato successivamente dal DM 18 settembre 2001, n. 468. 
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materiale dragato nelle strutture di conterminazione. Tale allegato rimanda 
sostanzialmente al documento «Criteri metodologici per l’applicazione dell'analisi 
assoluta di rischio ai siti contaminati», elaborato dal gruppo di lavoro dell’ISPRA, 
ente di ricerca scientifica e applicata che fornisce il supporto tecnico-scientifico al 
Ministero dell’Ambiente, per tutto ciò che concerne l’ambiente marino. 
L’ ISPRA è stato istituito dalla Legge 133/2008 di conversione del Decreto Legge 
25 giugno 2008, n. 112, e accorpa APAT (Agenzia per la protezione dell’ambiente 
e per i servizi tecnici), ICRAM (Istituto Centrale per la Ricerca scientifica e 
tecnologica Applicata al Mare) e INFS (Istituto Nazionale per la Fauna Selvatica). 
 
2.2 Bonifica di siti contaminati 
La bonifica dei siti costituisce un problema complesso non soltanto per gli aspetti 
tecnologici ma anche per le connesse implicazioni ambientali e socio-economiche, 
che comportano una serie di scelte in tutte le fasi dell’intervento. La correttezza 
delle conseguenti decisioni, da assumere in un contesto non univocamente 
definito, data la molteplicità di vincoli e di obiettivi spesso tra loro conflittuali, 
condiziona sia l’esito finale dell’intervento che il razionale utilizzo delle risorse 
economiche. 
 
In Italia, la prima definizione di sito inquinato è stata introdotta con l’emanazione 
del DM 471/1999 relativo alle bonifiche dei siti inquinati, e precisamente:  “sito che 
presenta livelli di contaminazione o alterazioni chimiche, fisiche o biologiche del 
suolo o del sottosuolo o delle acque superficiali o delle acque sotterranee tali da 
determinare un pericolo per la salute pubblica o per l’ambiente naturale o costruito. 
Ai fini del presente decreto è inquinato il sito nel quale anche uno solo dei valori di 
concentrazione delle sostanze inquinanti nel suolo o nel sottosuolo o nelle acque 
sotterranee o nelle acque superficiali risulti superiore ai valori di concentrazione 
limite accettabili stabiliti dal presente regolamento”.  
Facendo una ricerca a posteriori, già dagli anni ’80 risaliva l’obbligo di risanamento 
ambientale (ripristino dei luoghi e liquidazione del danno), solo se l’inquinamento 
era causato da comportamenti posti in essere in violazione di norme o 
provvedimenti imputabili solo a titolo di dolo o colpa, senza considerare i profili di 
rischio per la salute e per l’ambiente (Legge 349/1986). 
Le attività di bonifica delle aree inquinate sono state regolamentate per la prima 
volta dalla D.Lgs 441/1987 che attribuiva alle Regioni il compito di elaborare ed 
approvare i Piani Regionali di Bonifica e di trasmetterli al Ministero dell’Ambiente, 
al fine di avere un quadro complessivo delle aree e dei siti inquinati. Tali piani 
dovevano contenere: (i) l’elenco dei siti da bonificare con le caratteristiche dei 
contaminanti e l’ordine di priorità degli interventi, (ii) le modalità di bonifica e di 
smaltimento degli eventuali materiali da asportare. Il D.Lgs 441/1987 è stato 
abrogato dall'articolo 56 del D.Lgs 22/1997 (Decreto Ronchi), ad eccezione degli 
articoli 1, 1-bis, 1-ter, 1-quater, 1-quinquies e 14, comma 1. 
L’entrata in vigore del DM 185/1989 oltre a fornire dei criteri e le linee guida da 
adottare, individuò i siti più urgenti a cui destinare i finanziamenti per le indagini in 
sito e le relative azioni di risanamento.  
Il decreto Ronchi ha posto le basi per affrontare il tema dei siti inquinati e della loro 
bonifica in modo uniforme a livello nazionale, sia dal punto di vista tecnico che 
procedurale, tema che è stato poi ripreso e articolato nel decreto ministeriale 




Con riferimento all’art. 17 del D.Lgs. n. 22/97, sezione “Bonifica e ripristino 
ambientale dei siti inquinati da rifiuti”, si riportano i seguenti contenuti: 
1. (rif. 21) Entro tre mesi dalla data di entrata in vigore del presente decreto il 
Ministro dell’ambiente, avvalendosi dell'Agenzia Nazionale per la Protezione 
dell'Ambiente (ANPA), di concerto con i Ministri dell’industria, del commercio e 
dell’artigianato e della sanità, sentita la Conferenza permanente per i rapporti tra lo 
Stato, le Regioni e le Province Autonome di Trento e Bolzano, definisce: 
a) i limiti di accettabilità della contaminazione dei suoli, delle acque superficiali e 
delle acque sotterranee in relazione alla specifica destinazione d’uso dei siti; 
b) le procedure di riferimento per il prelievo e l’analisi dei campioni; 
c) i criteri generali per la messa in sicurezza, la bonifica del ripristino ambientale 
dei siti inquinati, nonché per la redazione dei progetti di bonifica; 
c-bis) tutte le operazioni di bonifica di suoli e falde acquifere che facciano ricorso a 
batteri, a ceppi batterici mutanti, a stimolanti di batteri naturalmente presenti nel 
suolo al fine di evitare i rischi di contaminazione del suolo e delle falde acquifere. 
2. (rif.. 23) Chiunque cagiona, anche in maniera accidentale, il superamento dei 
limiti di cui al comma 1, lettera a), ovvero determina un pericolo concreto ed attuale 
di superamento dei limiti medesimi, è tenuto a procedere a proprie spese agli 
interventi di messa in sicurezza, di bonifica e di ripristino ambientale delle aree 
inquinate e degli impianti dai quali deriva il pericolo di inquinamento. 
La Regione Toscana, che già dal 1993 si era dotata di una propria 
regolamentazione in materia (legge regionale e piano), ha approvato il Piano 
Regionale delle bonifiche con D.C.R.T. n. 384 il 21/12/1999, attuando quanto 
previsto dall'art. 22 del Decreto Ronchi.  
Successivamente in Italia si è parlato di bonifica di siti contaminati nel DM 471/99, 
introducendo valori tabellari per quelle che sono definite le “concentrazioni limite”. 
Secondo tale Decreto infatti, un sito è inquinato ogni qualvolta che anche uno solo 
dei valori di concentrazione delle sostanze inquinanti nel suolo o nel sottosuolo o 
nelle acque sotterranee o nelle acque superficiali risulta superiore ai valori di 
concentrazione limite accettabili stabiliti dal presente regolamento. 
Le concentrazioni limite sono state definite  attraverso una procedura di analisi di 
rischio sanitaria sito generica, al fine di adempiere al principio di non determinare 
un pericolo per la salute pubblica o per l’ambiente. I valori di concentrazione limite 
accettabili per le sostanze presenti nel suolo e sottosuolo di siti a destinazione 
d’uso verde pubblico, verde privato, residenziale sono indicati nella colonna A della 
Tabella 1 dell’Allegato 1 del DM 471/1999; nella colonna B sono indicati i limiti 
riferiti ai siti con destinazione d’uso industriale e commerciale. Nell'allegato 3 si 
introducono i criteri generali per gli interventi di messa in sicurezza d'emergenza, 
bonifica e ripristino ambientale e per le misure di sicurezza e messa in sicurezza 
permanente di un sito. 
Il D. Lgs. 152/2006 “Norme in materia ambientale” e s.m.i. (parte quarta, titolo V) 
ha riordinato le disposizioni in materia modificando profondamente l’iter 
procedurale degli interventi di bonifica. Dalla lettura combinata della normativa 
nazionale e regionale, discende la necessità di distinguere, sotto il profilo 
procedurale, la bonifica dei: 
? siti inquinati inseriti nei piani regionale e provinciali;  
? siti da bonificare secondo le prescrizioni della normativa vigente (DM 
471/99 e D.Lgs. 152/2006);  
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? siti presenti sul territorio regionale classificati come siti di interesse 
nazionale.  
Per i siti di interesse nazionale, i progetti di bonifica devono essere presentati al 
Ministero dell'Ambiente e della Tutela del Mare e del Territorio. Nei restanti due 
casi le procedure e le modalità di presentazione dei progetti di risanamento da 
parte dei soggetti tenuti, nonché quelle di approvazione e controllo dei soggetti 
pubblici, compresa l’ARPAT, sono attualmente regolamentate in Toscana con 
regolamento n. 14/R approvato con D.P.G.R del 25/02/2004. 
Con il D.Lgs. 152/06 (Testo Unico Ambientale) viene creato un codice 
dell’ambiente avente lo scopo di riunire all’interno di un unico testo legislativo la 
complessa normativa ambientale italiana. 
In particolare, in ossequio alla volontà di utilizzare la stessa terminologia prevista 
dalla normativa comunitaria (Direttiva 2004/35/CE), vengono introdotti due nuovi 
concetti, quali: 
A) Concentrazione soglia di contaminazione (CSC): con questa nuova terminologia 
si indicano i livelli di inquinamento superiori ai quali si rende necessaria la 
caratterizzazione del sito e l’analisi di rischio sanitario e ambientale di sito 
specifica. 
B) Concentrazione soglia di rischio (CSR): sono i livelli di contaminazione delle 
matrici ambientali che, laddove vengano superati, richiedono la messa in sicurezza 
e la bonifica del sito. 
Il D.Lgs 152/2006, ha sostituito con la Parte IV – Titolo V, il DM 471/1999, 
riportando una nuova definizione di sito inquinato, e precisamente: “Un sito nel 
quale i valori delle concentrazioni soglia di rischio (CSR) determinati con 
l’applicazione della procedura di analisi di rischio di cui all’Allegato 1 alla parte 
quarta del presente decreto, sulla base dei risultati del piano di caratterizzazione, 
risultano superati”.  
Pertanto per ogni sito potenzialmente inquinato in funzione delle sue caratteristiche 
(tipo e estensione della contaminazione, tipo matrice contaminata e possibile 
migrazione del contaminante, profondità della sorgente, ecc.) verranno individuate 
le concentrazioni soglia di rischio, superate le quali il sito sarà considerato 
inquinato. Le CSR si calcolano per ogni specifico sito tramite l’analisi di rischio sito 
specifica e rappresentano i valori delle concentrazioni da raggiungere dopo la 
bonifica.  
Con il DLgs 152/06 è stata quindi introdotta nella normativa italiana, l’applicazione 
dell’analisi di rischio ambientale e sanitaria sito specifica per i siti contaminati o 
potenzialmente contaminati.  
Tale procedura consiste nella valutazione del fattore di rischio di esposizione 
conseguente alla presenza delle sostanze contaminanti ed è finalizzata a stimare 
quantitativamente il Rischio associato ad un evento inquinante o calcolare i valori 
di concentrazione accettabili nel suolo e nelle acque superficiali e sotterranee. 
 
2.2.1. Stato dell’arte dell’analisi di rischio in Italia  
Possiamo affermare che la normativa recente ha polarizzato l’attenzione 
direttamente sui siti contaminati e sull’anagrafe dei siti da bonificare, andando ad 
applicare i principi del Risk-Based Land Management (RBLM) – stima dei rischi e 
dei tempi del risanamento adottata negli USA – e le procedure a una valutazione 
sistematica, graduale e completa del fenomeno anche in Italia. L’intervento di 




circoscritto ai casi in cui le migliori tecnologie di bonifica disponibili (BAT) a costi 
sopportabili non consentono di raggiungere i limiti tabellari riportati nelle normative 
vigenti, deve essere accompagnato da misure di sicurezza. 
 
Il campo di applicazione dell’analisi di rischio nella normativa italiana si differenzia 
notevolmente da quella degli altri Paesi europei (CARACAS, 1998 – 1999) e degli 
USA, ponendo in risalto la disgiunzione e contrapposizione tra i limiti tabellari e 
l’analisi di rischio, viste come alternative, l’una rigorosa e l’altra incontrollabile. 
Punto cruciale è l’assenza di una documentazione circa il metodo di derivazione 
dei limiti tabellari imposti. In altri termini, non sono note le ipotesi generiche alla 
base dei limiti stessi (scenari di esposizione, tipologia dei recettori, caratteristiche 
fisico/chimiche/tossicologiche delle sostanze, parametri ambientali del sito). 
Tra i criteri di valutazione disciplinati dalla normativa in vigore, che possono 
contrastare con una corretta valutazione dei rischi, vi è il metodo per il 
campionamento e analisi dei suoli: la determinazione analitica deve essere limitata, 
per qualsiasi tipo di matrice e contaminante, alla sola frazione granulometrica 
passante il filtro di 2 mm; la concentrazione misurata deve essere poi riferita alla 
totalità del campione per la stima della concentrazione rappresentativa della 
sostanza contaminante, nella matrice inquinata. Questo criterio può in molti casi 
portare ad una stima non corretta dell’esposizione e dei rischi associati al sito. 
 
2.2.2 Analisi di rischio nella strategia europea 
La pubblicazione nel 2002 della Comunicazione della Commissione Europea 
COM(2002)179 definitiva (Soil Thematic Strategy), ha identificato la 
contaminazione, insieme all’erosione e alla perdita di materia organica, come una 
delle minacce prioritarie dalle quali i suoli europei vanno difesi. La Comunicazione 
è stata redatta sulla base di specifici mandati rivolti dalla Commissione a Gruppi di 
Lavoro Tecnici istituiti nel 2003. Al Gruppo di Lavoro sulla contaminazione del 
suolo sono stati affidati mandati ed obiettivi relativi alla gestione sia della 
contaminazione locale (i siti contaminati) che di quella diffusa. I mandati più 
importanti relativi alla contaminazione riguardano: 
• la definizione comune di sito contaminato; 
• l’elaborazione di un approccio strategico e pragmatico, basato sulla stima 
dei rischi sito-specifici, per il risanamento della contaminazione storica; 
• l’armonizzazione di elementi di analisi di rischio; 
• l’applicabilità del principio “chi inquina paga”, i diritti e le responsabilità dei 
proprietari dei siti; 
• lo sviluppo di principi per stabilire una lista delle migliori tecnologie 
disponibili per la bonifica e per il contenimento della contaminazione; 
• la possibilità di sviluppare nuovi meccanismi per finanziare il risanamento 
di “siti orfani”; 
• l’integrazione con le altre Direttive (Direttiva Quadro sulle Acque, Direttiva 
sulla Responsabilità Ambientale, ecc.). 
Gli interventi sui siti affetti da contaminazione già esistente (o storica), dovrebbero 
essere eseguiti con un approccio strategico prevedendo delle priorità di azione 
secondo un criterio risk-based. Viceversa, su un sito colpito da nuova 
contaminazione, occorre un intervento immediato di interruzione delle emissioni, di 
monitoraggio, messa in sicurezza e/o bonifica rigorosa. 
  XXIV 
Relativamente alle possibilità di armonizzazione dei metodi di analisi di rischio, il 
Gruppo di Lavoro ha proposto i seguenti obiettivi: 
• un approccio procedurale a più livelli; 
• una base di dati tossicologici ed eco tossicologici comune per le sostanze 
inquinanti; 
• una base di dati comune per i parametri fisico-chimici delle sostanze; 
• criteri comuni di accettabilità del rischio incrementale cancerogeno; 
• la condivisione di una spettro di modelli (toolbox) di destino e trasporto 
degli inquinanti dal quale si possa, di volta in volta, selezionare quello più 
idoneo a rappresentare le condizioni sito-specifiche; 
• un toolbox per la selezione di test eco tossicologici in laboratorio ed in 
campo. 
 
Al fine di introdurre dei criteri comuni nell’applicazione dell’analisi di rischio in Italia, 
concordi alla visione europea esposta, l’Agenzia per la Protezione dell'Ambiente e 
per i servizi Tecnici (APAT) ha redatto delle Linee Guida, dal titolo: “Criteri 
metodologici per l’applicazione dell’analisi assoluta di rischio ai siti contaminati“, di 
cui l’ultima revisione risale al 2008. 
 
2.3 Criteri di qualità dei sedimenti 
 
2.3.1 Normativa statunitense 
Le diverse regioni dell’EPA (Environmental Protection Agency) ed i singoli stati 
hanno emanato gli SQG (Sediment Quality Guidelines). I criteri utilizzati dai diversi 
stati e regioni EPA sono diversi ed hanno portato a diversi valori di SQG. Gli 
approcci seguiti sono stati a singolo livello o a livello multiplo. Non esistono 
comunque  valori di riferimento validi a livello nazionale. 
La SQG EPA Regione3 (Singolo livello) privilegia i valori ottenuti da studi di 
esposizione cronica, dando priorità a quelli basati su valutazioni statistiche o sul 
consenso di diversi lavori (consensus-based). In assenza di valori ricavati con il 
metodo consensus-based o con l’approccio dell’equilibrio di ripartizione, vengono 
assunte come concentrazioni di riferimento quelle ricavate da studi specifici.  
 
2.3.2 Normativa europea 
Nel caso europeo, si fa riferimento alla Direttiva 2000/60/CE. Questa si basa sul 
concetto di diffusione della contaminazione dalla colonna d’acqua sovrastante il 
sedimento, al sedimento stesso, cosa che risulta essere in contrasto con la realtà 
del fenomeno. Sono infatti i sedimenti contaminati a diffondere la contaminazione 
all’acqua sovrastante, con la quale risultano in contatto.  
Premesso ciò, la stessa riporta i seguenti concetti di interesse: 
- Art.16: La Commissione presenta proposte riguardanti gli standard di qualità 
relativi alla concentrazione delle sostanze prioritarie nelle acque superficiali, nei 
sedimenti e nel biota; 
- Allegato V, sezione1.2.6:(…) gli standard di qualità ambientale possono essere 
fissati per l'acqua, sedimenti o il biota. 
Lo stato di un corpo idrico viene quindi definito tenendo in considerazione lo stato 
biologico, idrologico e fisico-chimico. Gli standard di qualità ambientale (SQA) citati 




degli aspetti che definiscono buono lo stato di un corpo idrico, ovvero lo stato 
chimico. In questa accezione, si configurano pertanto come valori limite, il cui 
superamento non consente di definire buono lo stato chimico del corpo idrico, visto 
come obiettivo a lungo termine (2015) dalla direttiva. Gli SQA non sono pertanto 
valori di screening (Tier I), il cui superamento determini la necessità di ulteriori 
approfondimenti sito-specifici (Tier II). 
La Direttiva 2008/105/CE istituisce (Art. 1) degli standard di qualità ambientale 
(SQA) per le sostanze prioritarie e per alcuni altri inquinanti come previsto 
all'articolo 16 della direttiva 2000/60/CE, al fine di raggiungere uno stato chimico 
buono delle acque superficiali e conformemente alle disposizioni e agli obiettivi 
dell'articolo 4 di tale direttiva. 
Nell’ articolo 3 si cita che conformemente all'articolo 1 della presente direttiva e 
all'articolo 4 della direttiva 2000/60/CE, gli Stati membri applicano gli SQA figuranti 
nell'allegato I, parte A, della presente direttiva ai corpi idrici superficiali. 
In alcune categorie di acque superficiali gli Stati membri possono decidere di 
applicare gli SQA per i sedimenti e/o il biota anziché quelli previsti nell'allegato I, 
parte A. Gli Stati membri che optano per questa procedura:  
a) applicano, per il mercurio e i relativi composti, uno SQA di 20 μg/kg, e/o per 
l'esaclorobenzene, uno SQA di 10 μg/kg e/o per l'esaclorobutadiene, uno SQA di 
55 μg/kg; questi SQA si applicano ai tessuti (peso umido) per i quali si sceglie 
l'indicatore più appropriato tra pesci, molluschi, crostacei e altro biota; 
b) fissano e applicano, per determinate sostanze, SQA diversi da quelli di cui alla 
lettera a) per i sedimenti e/o il biota. Questi SQA offrono almeno lo stesso livello di 
protezione offerto dallo SQA per le acque di cui all'allegato I, parte A. 
 
L’approccio proposto dalla Comunità Europea (TGD, 1996) e dal Fraunhofer 
Institute (2002) risulta essere: 
• i valori di SQA (standard di qualità ambientali) per i sedimenti vanno 
stabiliti per le sostanze con log(Kp) ≥ 3; 
• si analizzano le concentrazioni dei contaminanti nel materiale particolato 
sospeso invece che nello strato di sedimenti depositati sul fondo; 
• per fissare i valori di SQA per i sedimenti, la priorità viene attribuita a 
metodi empirici basati su test tossicologici. In assenza di tali dati possono 
essere utilizzati anche modelli basati sull’approccio EqP (equational 
prover) con appositi criteri delle acque (PNEC); 
• per i metalli si sconsiglia di utilizzare l’approccio EPA (AVS/SEM) e si 
propone l’approccio di added risk stimando il massimo incremento che può 
essere tollerato dalla specie bentonica rispetto ad un valore di fondo; 
• gli SQA, a differenza degli SQG statunitensi, sono proposti come parametri 
normativi vincolanti, il cui superamento obbligherebbe ad attivare 
procedure di gestione. 
 
2.3.3 Normativa italiana 
Il D.M. 367/03 è un regolamento concernente la fissazione di standard di qualità 
nell’ambiente acquatico per le sostanze pericolose, ai sensi dell’articolo 3, comma 
4, del D.Lgs 11 maggio 1999, n.152. 
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Tale decreto fissa gli standard di qualità delle acque superficiali (2008–2015); 
individua gli standard di qualità per i sedimenti di acque marine e marino-costiere, 
lagune e stagni costieri per alcune categorie di contaminanti. 
Il D.M.152/06 parla invece di corpi idrici significativi: (…) devono essere conformi 
entro il 31 dicembre 2008 agli standard di qualità riportati alla Tabella 1/A 
dell'Allegato 1 alla parte terza del presente decreto, la cui disciplina sostituisce ad 
ogni effetto quella di cui al decreto ministeriale 6 novembre 2003, n.367. 
Con il decreto del Ministro dell'ambiente e della tutela del territorio, viene data 
attuazione al disposto dell'articolo 16 della direttiva 2000/60/CE entro il 31 
dicembre 2015. 
 
2.3.4 Linee guida nazionali Fiumi Saline ed Alento (marzo 2008) 
Tale linea guida definisce i livelli Chimici di Riferimento (LCR) non sito-specifici, 
che, in analogia alle CSC (Concentrazioni Soglia di Contaminazione riportate nel 
D.Lgs.152/06) possano evidenziare i tratti di corso d’acqua che necessitano di 
specifiche indagini finalizzate alla definizione della eco-compatibilità dei sedimenti 
e, conseguentemente, alla eventuale individuazione di tratti di alveo da sottoporre 
ad ulteriori interventi. 
I soli LCR non possono propriamente definirsi dei valori di riferimento per lo stato 
qualitativo di un corso d’acqua che, dovrebbe essere sempre affrontato a scala 
sito-specifica e con metodologie appropriate. Per tale motivo è importante 
sottolineare che i LCR non costituisco necessariamente i livelli cui tendere in 
occasione di eventuali interventi di bonifica. 
I livelli di attenzione riportai nelle linee guida Fiumi Saline ed Alento, sono: 
• livello di attenzione “basso”: il campione mostra concentrazioni chimiche 
inferiori ai LCR, o, in alternativa, i valori chimici e di ecotossicità (per tutti e 
tre i test) non sono significativamente maggiori a quelli dell’area di 
riferimento. 
• livello di attenzione “medio”: il campione mostra concentrazioni chimiche 
inferiori a 2VF, ma le indagini eco tossicologiche (per tutti e tre i test) non 
mostrano significativi discostamenti rispetto all’area di riferimento; 
• livello di attenzione “alto”: a) il campione mostra concentrazioni chimiche 
maggiori di 2VF, seppure con una tossicità inferiore a quella dell’area di 
riferimento; b) il campione mostra una ecotossicità significativamente 
maggiore (anche se per un solo test) a quella riscontrata nell’area di 
riferimento. 
 
In conclusione, gli Standard di qualità rappresentano solo uno degli elementi 
richiesti per la valutazione del rischio derivante da una contaminazione dei 
sedimenti e vanno accoppiati (in serie o in parallelo) con altri criteri di qualità. 
Per i composti organici, il metodo EqP fornisce risultati che dipendono fortemente 
dai parametri di input del modello ed in particolare dalla scelta del valore limite per 
le acque superficiali. Va inoltre chiarito come descrivere la ripartizione tra acqua 
interstiziale e colonna d’acqua sovrastante (Baciocchi et al., 2009). 
Il valore dello standard dipenderà anche dal ruolo ad esso assegnato dalla 
normativa (obiettivo di qualità a medio-lungo termine o valore di screening 
nell’ambito di piani di gestione dei sedimenti) ed a valutazioni di sostenibilità 




3. LA PROBLEMATICA DEI SEDIMENTI CONTAMINATI 
 
3.1 Inquinamento dei sedimenti 
Il termine sedimento, come già enunciato, individua tutti i materiali solidi che si 
depositano sul fondo di un corpo idrico e che possono essere considerati come 
una miscela eterogenea di differenti particelle. Ciascuna particella può contenere 
molte componenti, la cui composizione risulta essere strettamente correlata alle 
condizioni che ne hanno determinato la formazione. 
Una particella di sedimento è generalmente composta da una frazione inorganica 
ed una organica: i componenti inorganici sono principalmente silicati (argillosi e 
non argillosi), carbonati, ossidi di ferro e manganese, fosfati e solfuri, ciascuno 
presente in svariate forme chimiche e cristalline; i componenti organici includono 
organismi viventi, composti di origine antropica e sostanza organica naturale, 
ovvero una miscela di specie chimiche estremamente complessa e non 
identificabile completamente. 
Nonostante la composizione della sostanza organica naturale possa variare a 
seconda del sito di prelievo, sono generalmente presenti proteine, peptidi, 
materiale umico e fulvico (Giordano, 2003). 
La composizione chimica e la struttura fisica dei sedimenti sono determinate dal 
tipo di materiale geologico d’origine, dalla durata dei processi di alterazione, e 
infine anche dai cambiamenti originati dalle attività antropiche. 
I sedimenti in relazione alla loro origine e alla formazione si possono suddividere in 
tre categorie:  
? sedimenti litogeni che sono trasportati e dispersi nell’ambiente marino sotto 
forma di particelle detritiche o sotto forma di particelle vulcaniche, nelle 
zone di interesse; 
? sedimenti biogeni che sono prodotti direttamente dagli organismi 
(escrezioni) o sono formati per accumulo di frammenti scheletrici di 
organismi morti; 
? sedimenti autigeni che precipitano al fondo dei mari direttamente dalla 
soluzione acquosa, si immettono nella soluzione provenendo 
dall’atmosfera e sono particelle piccolo diametro. 
La formazione dei sedimenti dipende fortemente anche dalle condizioni ambientali, 
come temperatura, salinità, luminosità delle acque, profondità, velocità e forza 
delle correnti e condizioni di inquinamento. 
L’EPA - Environmental Protection Agency - definisce i sedimenti contaminati come: 
“Sedimenti acquatici che contengono sostanze chimiche che superano le misure 
geochimiche e tossicologiche idonee, o i criteri di qualità dei sedimenti, o, 
altrimenti, che sono considerati dannosi per la salute dell’uomo e per l’ambiente”. 
Per i sedimenti costieri o di zone portuali sono di fondamentale importanza gli 
apporti antropici: scarichi di varia natura contenenti non solo materiali inerti ma 
anche residui organici, spesso altamente tossici di composizione e quantità 
estremamente variabili in relazione alla densità di popolazione e alle attività 
produttive localmente esercitate. 
Le opere interne alla darsena come banchine, pareti verticali e pontili di ormeggio, 
limitano la velocità delle correnti che entrano in porto, determinando nelle zone più 
interne, acque del tutto  calme con assenza di turbolenza e deposito di sedimenti 
con diametri sempre più ridotti. Tali processi provocano il progressivo venir meno 
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delle condizioni di profondità operative per la navigazione e la successiva esigenza 
di effettuare necessariamente opere di dragaggio (Pellegrini et al., 2002). 
A causa degli ingenti quantitativi di sedimenti dragati periodicamente da zone 
costiere e porti, lo studio dello stato e successivo destino dei sedimenti marini ha 
assunto un’importanza particolare a livello nazionale ed internazionale. La 
consapevolezza del livello e tipologia di contaminazione dei sedimenti marini e 
della necessaria bonifica prima della loro ricollocazione ha portato alla ricerca di 
soluzioni diverse da quella del semplice sversamento in mare (ICRAM, 2002). 
In particolare, i sedimenti dragati all’interno dei porti marittimi presentano valori 
elevati ed eterogenei di inquinanti a causa dell’elevato e complesso impatto 
ambientale generato dalla concentrazione di attività che vi hanno luogo e dalla 
molteplicità dei fattori inquinanti che vi agiscono. Le cause di inquinamento dei 
sedimenti sono da ricercare anche tra le immissioni dei corpi idrici superficiali che, 
interessati anch’essi da attività antropiche (per es. industriali), diventano fonti 
indirette di inquinamento delle zone portuali. 
È possibile distinguere tre diverse tipi di fonti di inquinamento: 
? fonti puntuali 
? fonti diffuse 
? fonti pelagiche 
Le sorgenti puntuali sono individuabili come uno sversamento in un unico punto. A 
questa categoria appartengono gli scarichi civili ed industriali che direttamente 
trovano recapito nel ricettore. Quando gli scarichi sono rilasciati nei corpi idrici si 
miscelano con le acque: una frazione di inquinanti si solubilizza nella massa liquida 
o viene degradata per via chimica o per via biologica mentre l’altra viene adsorbita 
sul materiale sospeso. Nelle zone di minore turbolenza si verifica un fenomeno di 
deposizione più spinto, con un maggiore accumulo nei sedimenti. 
Le sorgenti diffuse sono quelle per cui non è possibile individuare un singolo punto 
di scarico e comprendono il deposito atmosferico e le fonti urbane. 
Il deposito atmosferico è considerato la principale sorgente diffusa di mercurio, IPA 
e PCB nell’ambiente acquatico. Tali inquinanti derivano, infatti, dalla loro 
immissione in atmosfera e successivo deposito al suolo o sugli specchi d’acqua. Il 
deposito atmosferico contribuisce in modo significativo alla presenza di metalli.  
Le fonti urbane si riferiscono ai contaminanti contenuti nelle acque di dilavamento 
delle superfici urbane, in particolare sono presenti metalli, IPA, oli e grassi. 
Ovviamente questa fonte è strettamente correlata al deposito atmosferico che, 
determinando la deposizione delle sostanze al suolo, contribuisce ad apportare la 
quasi totalità della concentrazione di inquinanti. 
Le fonti pelagiche sono quelle di pertinenza diretta con l’ambiente marino. I casi 
più significativi sono quelli relativi al traffico marittimo, o agli sversamenti in mare 
delle acque di lavaggio di petroliere e navi (Giordano, 2003). 
Ai sedimenti sono comunemente associate più categorie di inquinanti: idrocarburi 
policiclici aromatici, pesticidi, idrocarburi, metalli pesanti e nutrienti. 
Uno dei fattori che influisce maggiormente sulla concentrazione degli inquinanti 
inorganici nei sedimenti è legato alle dimensioni delle particelle che li compongono: 
al diminuire delle dimensioni delle particelle di sedimento si rilevano maggiori 
concentrazioni di metalli pesanti. 
Particelle di dimensioni minori hanno, infatti, una superficie specifica maggiore ed 




offrire molti siti di legame per i metalli, facilitando i fenomeni di adsorbimento 
(Campbell et al., 1988). 
Dalle analisi granulometriche condotte sui sedimenti dragati all’interno dei porti si 
riscontra una elevata presenza di particelle con dimensioni ridotte (Figura 3). I 
sedimenti delle zone portuali sono quindi interessati dal maggior livello di 




Fig. 3 – Percentuali di sabbia (1) e silt (2) nei sedimenti superficiali in un sito di 
interesse nazionale (SIN). 
 
La concentrazione dei matalli pesanti (Fe, Cu, Ni, Pd e Zi) cresce in funzione della 
percentuale di componente fine presente nel sedimento, in particolare della 
frazione pelitica (< 0,063 mm) (ICRAM, 2002). 
Le condizioni ambientali, ed in particolare il pH, il potenziale redox e la presenza di 
composti organici o inorganici, giocano un ruolo fondamentale nella capacità 
“tampone” dei sedimenti in quanto possono regolare la biodisponibilità dei 
contaminanti.  
Di solito i sedimenti possiedono la capacità di attenuare gli effetti tossici dovuti alla 
presenza di inquinanti, sia trasformandoli in prodotti meno tossici, sia attraverso il 
legame dei contaminanti con particelle di argilla, materia organica ed altri residui. 
Tale funzione protettiva può venir meno a causa dell’introduzione di quantità 
crescenti dei contaminanti aumentandone la vulnerabilità, costituiscono una vera e 
propria minaccia per l’intero ambiente marino (Van Beelen, 2002). 
 
3.1.1 Gli inquinanti inorganici ed organici: metalli pesanti ed 
idrocarburi 
I metalli pesanti una volta immessi nell’ambiente tendono a permanervi a causa 
della non biodegradabilità, secondo diversi fattori d’accumulo. La loro presenza 
nell’ambiente marino e fluviale non è insolita, trattandosi di sostanze rinvenibili in 
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natura per disgregazione delle rocce (Homady et al., 2002). Con il termine metalli 
pesanti vengono identificati quegli elementi che presentano alcune comuni 
caratteristiche quali: densità superiore a 5 g/cm3, comportamento ionico, 
formazione di idrati di bassa solubilità, tendenza a formare complessi, grande 
affinità per i solfuri, stati d’ossidazione differenti in funzione del pH. I metalli pesanti 
sono definiti anche come elementi in traccia, presenti in suoli e rocce in 
concentrazioni inferiori allo 0,1%; sono considerati metalli pesanti l’argento, il bario, 
il cadmio, il cobalto, il cromo, il manganese, il mercurio, il molibdeno, il nichel, il 
piombo, il rame, lo stagno, il titanio, il vanadio, lo zinco, il tallio, alcuni metalloidi 
con proprietà simili a quelle dei metalli pesanti quali l’arsenico, il selenio ed il 
bismuto. Alcuni metalli, come zinco e rame, sono essenziali per un corretto 
sviluppo e sopravvivenza delle piante in piccole dosi al contrario ad alte 
concentrazioni sono altamente tossici. 
In pochi anni la loro concentrazione è aumentata notevolmente in alcune aree 
particolarmente antropizzate come i grandi agglomerati urbani ed insediamenti 
industriali.  
Le più importanti fonti d’immissione dei metalli pesanti nell’ambiente marino sono 
gli sversamenti fluviali, depositi atmosferici ed apporti antropici. I processi biologici 
e chimico-fisici giocano un ruolo fondamentale in termini di accumulo dei metalli nel 
sedimento. Va precisato che specie tossiche anche molto diluite nella fase 
acquosa, a contatto con il sedimento possono accumularsi progressivamente nello 
stesso, raggiungendo concentrazioni che non di rado superano di due o tre ordini 
di grandezza, o anche più, quelle che si osservano nelle acque sovrastanti, perciò 
non sono dati attendibili quelli effettuati sulla colonna d’acqua. In realtà sono 
proprio questi ultimi ad essere utilizzati nell’ambito dell’individuazione della 
concentrazione soglia, rappresentativa dello stato di contaminazione dei sedimenti 
stessi (Baciocchi et al., 2009). 
Di seguito si riportano le principali caratteristiche dei contaminanti inorganici di 
maggiore importanza, rilevati nei sedimenti marini: 
- Il cadmio (Cd) è un metallo nocivo per gli esseri viventi; le concentrazioni che 
normalmente si trovano nell’ambiente non sono causa di tossicità acuta e il 
maggior rischio per la salute umana è rappresentato dall’accumulo cronico nei reni, 
dove esso può causare delle disfunzioni (Fassett, 1980).  
Il cadmio viene rilasciato nell’ambiente dai processi di incenerimento delle materie 
plastiche, dato il suo impiego come stabilizzante delle materie plastiche, e di altri 
materiali che contengono questo elemento come le batterie al nichel-cadmio dove 
viene impiegato come elettrodo. 
Il rilascio nell’aria avviene in seguito alle operazioni di placcatura (Callahan et al., 
1979) e al riciclaggio dell’acciaio placcato con cadmio, data la volatilità di 
quest’ultimo elemento. Il suolo viene contaminato dal cadmio in seguito a 
deposizioni di particolato atmosferico. L’assunzione di cadmio da parte delle piante 
aumenta con il diminuire del pH del suolo, un effetto delle piogge acide è quello di 
incrementare la concentrazione del cadmio negli alimenti vegetali. La 
concentrazione di cadmio disciolto in acqua di mare varia di solito fra 0.01 e 0.6 
ppb. 
- Il cromo (Cr) è presente in natura grazie all’erosione naturale di rocce, mentre le 
sorgenti di origine antropica più rilevanti sono la produzione metallurgica di leghe, 
l’industria conciaria, la lavorazione dei minerali di cromo e l’uso di prodotti finiti 




2005). La forma trivalente ha una bassa tossicità a causa della sua scarsa 
solubilità. Il cromo esavalente è molto più tossico e mobile, è ritenuto cancerogeno 
per inalazione e  presenta un Slope Factor indiscutibilmente elevato pari a circa 
42mg/kg/giorno (banca dati ISPEL). La mobilità di tale specie diminuisce per via 
dell’adsorbimento in minerali argillosi e ossidi, e a pH inferiore a 5 la solubilità è 
molto bassa a causa della formazione di Cr(OH)3 (Evanko et al., 1997). 
- La presenza di nichel (Ni) in ambienti acquatici è legata per lo più a cause 
naturali, quali la disgregazione delle rocce, non sottovalutando gli apporti antropici 
quali l’industria della placcatura per la produzione di batterie (pile Ni/Cd) e 
catalizzatori (Bodek, 1988). Il nichel presenta una bassa tossicità per contatto 
dermico e ingestione, mentre per inalazione è ritenuto addirittura cancerogeno 
(banca dati ISPEL). Le concentrazioni di Ni nelle piante e nel suolo variano 
generalmente tra circa 0,1-5 mg/kg (Hutchinson, 1981). La concentrazione di Ni 
nelle piante è funzione della concentrazione nel suolo, in particolar modo dalla 
concentrazione di ioni di Ni solubili ed è molto influenzata dalla solubilità, che 
aumenta sensibilmente per pH bassi, come del resto per la maggior parte dei 
metalli pesanti presenti in natura. 
- L’inquinamento da piombo (Pb) interessa aria, acqua e suolo; nel passato 
derivava principalmente dalla combustione di carburanti contenente tale metallo, 
oggi da attività industriali come le fonderie, dalla produzione delle batterie, dall’uso 
di sostanze chimiche e pigmenti. Nei sedimenti anaerobici è possibile rivelare il 
piombo tetrametile, che consegue dalle reazioni di alchilazione condotte da 
microrganimi (Smith et al., 1995). La quantità di piombo disciolto dipende dalle 
condizioni di pH, dalla concentrazione dei sali disciolti e dai tipi di minerali presenti. 
Una significativa frazione di Pb non disciolto è rappresentata da precipitati e ioni 
assorbiti nei minerali, o nella materia organica (Evanko et al., 1997). 
- Le attività di estrazione del rame (Cu) rappresentano la fonte principale 
d’inquinamento per l’ambiente acquatico. Il rame trova impiego come alghicida 
negli scafi delle imbarcazioni, come materiale per la costruzione di tubi e nel 
trattamento del legname da costruzione. Si trova spesso nel suolo e nei sedimenti 
in forma poco mobile, legato alla materia organica, grazie alla presenza di gruppi 
funzionali contenenti ossigeno in grado di interagire con lo ione rameico (Giordano, 
2003). Come per gli altri metalli la mobilità del rame è influenzata dalla presenza di 
minerali ad elevata superficie specifica, come argille e ossidi (Evanko et al., 1997). 
La concentrazione di rame nelle acque costiere generalmente non supera valori di 
4 m g/l. Concentrazioni maggiori si possono trovare lungo le coste particolarmente 
industrializzate e nei porti dove riversano estuari soggetti a fenomeni di 
inquinamento. 
- Lo zinco (Zi) non si trova in natura in forma elementare, viene usualmente 
estratto come ossido di zinco. Il metallo viene impiegato nell’industria come 
rivestimento di ferro e acciaio per la protezione dalla corrosione (Smith et al., 
1995). La concentrazione di zinco disciolto in acque oceaniche rimane pressoché 
costante passando dalle acque costiere a quelle d'alto mare fatta eccezione per 
alcune zone altamente industrializzate e urbanizzate. Lo zinco è uno dei metalli 
pesanti più mobili nelle acque superficiali e sotterranee perché è presente in forme 
solubili a pH acidi e neutri; ad elevati valori di pH forma carbonati e idrossidi che ne 
controllano la solubilità (Evanko et al., 1997). 
Questo metallo precipita velocemente sotto condizioni riducenti ed in sistemi 
altamente inquinati in cui si trova a concentrazioni alte, e può coprecipitare con 
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ossidi idrati di ferro e manganese (Smith et al., 1995). Lo zinco è un elemento 
essenziale sia per gli organismi animali che per le piante e si trova largamente 
distribuito nell'ambiente marino. 
 
Tra gli inquinanti organici, che interessano l’ecosistema marino, gli idrocarburi 
costituiscono una delle principali fonti di inquinamento. Gli idrocarburi sono 
composti organici contenenti due elementi, idrogeno e carbonio. Sono suddivisi in 
due classi: aromatici e alifatici. I primi sono rappresentati da tutti i composti 
contenenti uno o più anelli benzenici, i secondi sono suddivisi in sottoclassi: alcani, 
alcheni, alchini a catena aperta e composti ciclici analoghi. Gli idrocarburi di origine 
petrogenica sono quelli associati al petrolio e ai suoi prodotti di raffineria. 
La fonte inquinante principale per le acque marine deriva da operazioni di lavaggio 
dei serbatoi e dagli incidenti delle petroliere (Rowe and Clark, 1986): l’idrocarburo 
forma nella prima fase una sorta di sottile pellicola (slick), il cui spessore è 
influenzato dalla temperatura dell’acqua, dalle condizioni del moto ondoso, dalla 
composizione del greggio e dalla quantità. La seconda fase è caratterizzata 
dall’evaporazione della frazione più leggera e ad evaporare sono i composti 
aromatici  più tossici se respirati. Loro caratteristica principale è di essere composti 
idrofobici con una bassa solubilità in acqua e grande affinità con la materia 
organica; questa caratteristica ne favorisce il facile accumulo nei sedimenti (Dahle 
et al., 2003). 
  
In Figura 4 si riporta una valutazione dell’incidenza dei contaminanti di maggior 




Fig. 4 – Incidenza dei contaminanti più rilevanti in 60 siti di dragaggio negli Stati 












3.2 Il dragaggio portuale 
In funzione dei meccanismi di formazione dei sedimenti, è necessario ripetere 
operazioni di dragaggio in ambiente portuale, al fine di garantire le profondità 
operative per il traffico marittimo. 
I dragaggi si possono classificare in base alla tipologia d’intervento necessario e 
sono: 
? dragaggi di mantenimento, per conservare le profondità per la navigazione; 
? dragaggi di risanamento, per risolvere problematiche legate 
all’inquinamento ambientale con bonifica delle aree contaminate; 
? dragaggi di ampliamento, quando le strutture portuali necessitano di 
approfondire o accrescere le strutture di ormeggio. 
Il dragaggio è un’attività ad alto impatto ambientale; infatti è ormai assolutamente 
accertato che l’escavazione dei fondali e l’eventuale scarico a mare dei materiali di 
risulta, costituisce un effettivo rischio per il rilascio dei contaminanti legati ai 
sedimenti. 
Prima di procedere alle attività di caratterizzazione dei materiali da dragare, 
nell’area di attività e nelle zone limitrofe, devono essere verificate le condizioni di 
esclusione tramite indagini bibliografiche o specifici accertamenti, finalizzate ad 
escludere impatti significativi sulle biocenosi bentoniche costiere, con particolare 
riferimento alle praterie marine ( ICRAM, 2007).  
Il criterio di campionamento dei sedimenti da sottoporre a dragaggio deve 
consentire una caratterizzazione significativa dell’intera superficie e del volume di 
materiale da sottoporre a movimentazione. Deve tener conto anche della 
eterogeneità batimetrica dei fondali, della variabilità qualitativa dei sedimenti, 
nonché dell’articolazione strutturale dei porti. Esso prevede tre tipologie di aree a 
ridosso dei manufatti interni al porto, nelle zone centrali del porto a distanza dai 
manufatti e presso le zone all’ingresso dei porti o lungo i litorali adiacenti a zone 
portuali. 
La lista dei parametri fisici, chimici e microbiologici da analizzare variano in 
funzione dell’ambiente di prelievo e sono riportate nel Manuale ICRAM (2007), in 
tabella 2.1 (a, b, c). 
Nel caso di pretrattamento mediante separazione meccanica, la caratterizzazione 
(chimica, fisica, microbiologica ed ecotossicologica) viene riferita a tutte le frazioni 
granulometriche ottenute. 
L’opera di dragaggio può essere suddivisa in tre fasi: la rimozione, il trasporto ed il 
successivo ricollocamento del materiale dragato. 
Le modalità di dragaggio devono essere tali da minimizzare i danni per l’ambiente 
circostante; a tal fine occorre dragare in sicurezza e con precisione, minimizzando 
le quantità d’acqua presenti nei materiali rimossi, rendere minime le quantità di 
materiale disperso, limitare la torbidità e la mobilizzazione di inquinanti indotta dalle 
operazioni. La mobilitazione degli inquinanti è particolarmente rilevante quando le 
operazioni di dragaggio sono svolte all’interno di porti industriali. 
I sistemi di dragaggio si suddividono secondo il principio di funzionamento della 
macchina dragante, che può essere di tipo meccanico o idraulico. 
Il dragaggio meccanico viene utilizzato per rimuovere materiale ghiaioso, duro o 
compatto; il sedimento attraversa tutta la colonna d’acqua sovrastante prima di 
emergere. Questo sistema di dragaggio ha un ottima precisione di intervento e può 
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essere applicato anche in acque profonde, consentendo di dragare sedimenti con 
bassa percentuale di acqua. 
Le draghe meccaniche possono essere distinte in due categorie: 
1) le draghe a secchie (bucket ladder dredger); 
2) le draghe a benna mordente (grab dredger). 
Nelle draghe a secchie (Figura 5), il materiale sciolto caricato nelle secchie 
(bucket) è trasportato fino al punto più alto della catena di secchie dove avviene lo 
scarico in una betta grazie ad uno scivolo. La capacità della secchia varia tra 100 
litri e un metro cubo. La produzione massima settimanale è di 10.000-100.000 m3 e 
può operare fino ad una profondità massima di 20 m. Le draghe a secchie di 
piccole dimensioni possono essere anche auto-propulse. 
Le draghe a benna mordente (Figura 6) sono utilizzate generalmente su fondali 
limosi o fangosi. Il materiale può essere depositato nel proprio pozzo di carico 
(grab hopper dredger) di capacità compresa tra i 100 e i 2.500 m3, o in una betta. 
La capacità della benna mordente è compresa tra 1 e 200 m3.  
 
 











Il dragaggio idraulico è applicabile in presenza di materiale debolmente compatto e 
viene generalmente effettuato con draghe che utilizzano pompe centrifughe. Il 
materiale viene prelevato e trasportato mediante tubi a suzione e questo limita il 
problema della contaminazione dell’ambiente acquatico sovrastante, impedendo la 
diffusione di sostanze tossiche depositatesi nel corso tempo sul fondale del porto. 
In generale, i sistemi idraulici sono più veloci rispetto alle draghe meccaniche e 
vengono utilizzati per rimuovere grandi volumi di sedimento per lunghe distanze, 
ragione per cui è molto più costoso rispetto al dragaggio meccanico. 
Lo svantaggio di questa tecnica di prelevamento dei sedimenti è quello di 
trattenere un’elevata percentuale di acqua, rendendo più difficoltoso e prolungato il 
trattamento successivo. 
Le draghe a suzione più comuni sono: 
a) la draga stazionaria aspirante con disgregatore (cutter suction dredger); 
b) la draga aspirante semovente con pozzo di carico (trailing hopper suction 
dredger). 
La dimensione di una draga stazionaria aspirante con disgregatore (Figura 7) è 
commisurata al diametro della condotta di aspirazione; tale diametro è compreso 
tra 100 e 1.500 mm. Una moderna draga di questo tipo, altamente automatizzata, 
è in grado di mantenere per un periodo di tempo prolungato un tasso di produzione 
settimanale di 500.000 m3. La draga è fornita di piloni scorrevoli verticalmente che, 
con l’infissione alternata, permettono il posizionamento e l’avanzamento dell’unità 
in fase di dragaggio. Le draghe esistenti hanno una potenza installata compresa 
tra 100 e 30.000 HP, ed una profondità di scavo variabile tra 3 e 45 m. Alcune 




Fig. 7 – Draga aspirante stazionaria con disgregatore (cutter suction dredger): 
sezione e pianta (fonte: www.osservatoriomare.lazio.it/beachmed/Rapporti) 
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La draga aspirante semovente con pozzo di carico (Figura 8) è capace di operare 
senza l’ausilio di boe di ancoraggio o cavi e ha lo scafo con la forma di una 
comune imbarcazione. Le draghe esistenti hanno una capacità di carico compresa 
tra 100 e 20.000 m3 e possono operare tra una profondità minima, dettata dal 




Fig. 8 – Draga aspirante semovente con pozzo di carico (trailing hopper suction 
dredger): sezione e pianta (fonte: 
www.osservatoriomare.lazio.it/beachmed/Rapporti) 
 
Le caratteristiche fisiche del materiale da prelevare, la quantità, la profondità di 
dragaggio, la distanza, le caratteristiche fisico-ambientali dell’area di 
ricollocamento ed il livello di inquinamento dei sedimenti, sono i principali fattori 
che definiscono il tipo di dragaggio più idoneo da utilizzare. 
 
3.3 Gestione dei sedimenti contaminati 
Le diverse possibili motivazioni che inducono alla realizzazione del dragaggio 
danno luogo a diverse modalità di gestione dei sedimenti estratti. I dragaggi di 
manutenzione (ad esempio per il mantenimento della sezione idrica di fiumi e 
canali) danno luogo a operazioni continue negli anni che producono sedimenti con 
caratteristiche abbastanza omogenee. In questi casi essi vengono normalmente 
riposizionati nello stesso sistema idrico (ad esempio sulle golene prospicienti), 
anche allo scopo di impedire impatti significativi sul bilancio di trasporto solido del 
corso d’acqua interessato. Se questo non è possibile, le opzioni alternative 
prevedono il loro riuso, trattamento e/o smaltimento confinato. 
Si parla di riuso quando il materiale viene impiegato a scopo utile, come per 
ripristinare siti degradati da operazioni di cava, per operazioni di recupero 
ambientale delle dune costiere danneggiate da cause antropiche o naturali, per il 




supporto spondale o anche per ripascimenti finalizzati ripristinare il bilancio di 
trasporto solido di corsi d’acqua oggetto di prelievo eccessivo di materiale. Il riuso 
può interessare direttamente sedimenti relativamente puliti, ovvero può avvenire 
previo trattamento di decontaminazione. 
Lo smaltimento confinato non può invece essere considerato attività di riuso, in 
quanto il materiale non viene riutilizzato a scopo utile, ma semplicemente collocato 
in siti appositamente attrezzati allo scopo di garantire che la contaminazione che lo 
caratterizza non possa comportare alcun effetto negativo per l’ambiente. 
Evidentemente, i progetti di riuso coinvolgono gli interessi di un notevole numero di 
soggetti, per cui una pianificazione a lungo termine, effettuata coinvolgendo tutti gli 
interessati in ogni fase del progetto e costruita in primo luogo sull’individuazione di 
ogni possibile valore economico del materiale estratto pur nel pieno rispetto 
ambientale, è la chiave del successo di ogni progetto di riuso. 
L’accresciuta sensibilità verso i possibili danni e rischi ambientali derivanti dalla 
contaminazione dei sedimenti dragati implica un impatto sempre maggiore della 
legislazione ambientale, dal livello dell’Unione Europea (Direttiva Quadro sulle 
Acque 2000/60/CE) fino alle disposizioni nazionali e regionali. Risulta, a tal 
proposito, particolarmente chiaro che l’approccio normativo è ormai a tutti i livelli 
impostato a livello di bacino e di intero ciclo di produzione dell’inquinamento, quindi 
finalizzato non solo al trattamento finale dei sedimenti contaminati, ma anche a 
prevenire sempre più che i sedimenti vengano ulteriormente contaminati in futuro. 
 
3.4 Tecniche di trattamento dei sedimenti contaminati 
Il trattamento dei sedimenti dragati rientra nel tema della gestione di materiale 
contaminato. Con riferimento alla terminologia consolidata per la bonifica di siti 
contaminati, anche le tecniche di trattamento dei sedimenti possono essere 
classificate in: 
• Tecniche in situ, che prevedono la rimozione dell’inquinamento, oppure la 
sua stabilizzazione al fine di impedire qualsiasi rischio ambientale 
connesso, senza rimuovere il materiale contaminato dalla sua attuale 
collocazione; 
• Tecniche ex situ, in cui il materiale contaminato viene prelevato dal sito di 
collocazione e trasportato in apposito impianto di trattamento. In 
particolare, se l’impianto di trattamento viene appositamente realizzato 
nell’ambito del sito da bonificare si parla di tecniche ex situ – on site, 
mentre se il trasporto avviene in impianto non appositamente realizzato, e 
quindi lontano dal sito, si parla di tecniche ex situ - off site. 
Così come per i terreni e gli acquiferi contaminati, anche per i sedimenti le tecniche 
in situ sono in linea di principio preferite sia per il contenimento dei costi (il 
materiale da decontaminare non deve essere movimentato e trasportato), sia 
perché la rimozione di materiale dalla propria collocazione naturale costituisce di 
per se un fattore di rilevante impatto ambientale. In Tabella 2 sono brevemente 
descritte le principali tecniche di trattamento in situ di sedimenti contaminati. 
Tuttavia bisogna rilevare che attualmente, per i sedimenti, le operazioni di 
dragaggio ambientale sono quantitativamente molto minori rispetto ai dragaggi 
dettati da esigenze gestionali diverse, come il ripristino dei livelli di navigazione, la 
sicurezza idraulica o il mantenimento della volumetria dei bacini d’invaso. In tali 
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casi i trattamenti in situ sono resi inutili dall’esigenza di movimentazione dovuta ad 
altre motivazioni. 
In Tabella 3 sono brevemente presentate le tecniche di trattamento attualmente più 
utilizzate, mentre in Tabella 4 è riportata una indicazione preliminare dei principali 
criteri di applicabilità. 
 
Tab. 2 – Principali tecniche di trattamento in situ di sedimenti contaminati (Bonomo 





Capping Posizionamento di uno o più strati di materiali inerti al di sopra 
dei sedimenti contaminati per ottenere l’isolamento fisico e 
chimico dei sedimenti, minimizzando i fenomeni di erosione, di 
risospensione e di trasporto (capping tradizionale);  copertura 




Uso dei processi naturali per contenere, distruggere o ridurre 
la biodisponibilità o la tossicità dei contaminanti 
Stabilizzazione 
/Solidificazione 
Inserimento di leganti per rendere inerti i contaminanti 
intrappolandoli fisicamente in una matrice solida e/o mediante 
reazioni chimiche che ne riducano la mobilità e tossicità 
Trattamenti 
biologici 
Degradazione a opera di microrganismi naturalmente presenti 
o inoculati, con o senza ottimizzazione delle condizioni 




Iniezione di reagenti al fine di degradare o ridurre la mobilità 
degli inquinanti presenti (es: ossidazione/riduzione, 
neutralizzazione, precipitazione, dealogenizzazione chimica) 
 
La tecniche illustrate possono in certi casi essere combinate fra loro in linee di 
trattamento multistadio, molte delle quali sono già in esercizio a piena scala o 
hanno raggiunto standard operativi che ne consentono l’applicazione a piena 
scala. Tuttavia l’effettiva applicabilità di una tecnica dipende da numerosi fattori 
quali: 
• I vincoli normativi; 
• Il costo del trattamento e la relativa disponibilità a pagare (che varia in 
funzione del rischio derivante dalla contaminazione); 
• L’effettiva disponibilità di siti di ricollocazione oppure la ricettività del 
mercato per le materie seconde derivanti dai trattamenti finalizzati al riuso; 
• L’accettazione da parte dell’opinione pubblica del trattamento e delle 








Tab. 3 – Principali tecniche di trattamento in situ di sedimenti contaminati (Bonomo 
et al., 2007, adattato) 
 
Tecnica di trattamento Descrizione 
Dragaggio 
meccanico-idraulico 
Dragaggio, trasporto e scarico in altra zona del sistema idrico 




in acqua Dragaggio ad 
iniezione 
Iniezione di acqua o aria nel sedimento. Il sedimento è risospeso 
e trascinato via dalla corrente. Usato in fiumi o zone di marea 
Classificazione 
Separazione fra matrice grossolana meno contaminata e matrice 
fine più contaminata effettuata mediante vagli vibranti o a tamburo 




Separazione in frazioni a diversa contaminazione o diverse 
proprietà minerali e/o organiche. Effettuata in base al peso 
specifico o alle caratteristiche superficiali delle particelle mediante 
classificatori controcorrente, crivelli a spirale, celle di flottazione o 
sedimentatori 
Evaporazione Eliminazione dell’acqua mediante essiccamento naturale (letti di essiccamento) o tecnico (essiccatori termici, camere a vuoto) Disidrata-
zione Disidrataz. 
meccanica 
Riduzione del contenuto di acqua interstiziale mediante 
centrifughe, nastro-presse o filtro-presse 
Estrazione chimica 
Estrazione dei contaminanti mediante acidi o agenti complessanti. 
L’impianto è costituito da una fase di estrazione e una di 
separazione del contaminante dal fluido di estrazione. Usato 
principalmente per metalli pesanti Separazione contaminanti 
Desorbimento 
termico 
Volatilizzazione  dei contaminanti effettuata in speciali forni a circa 
450°C con  con raffreddamento e depurazione dei gas. Usato 
principalmente per contaminanti organici pericolosi 
Riduzione biologica 
Lisciviazione o degradazione biologica mediante vari tipi di tio-
batteri per solubilizzare o ossidare vari contaminanti oppure 
mediante varie piante come Salice o Poligono di Sachalin per 
estrarre diversi contaminanti e concentrarli nel fusto e nelle foglie. 
Può avvenire in impianti tecnici di lisciviazione o in campi coltivati. 
Ossidazione chimica 
Mediante aggiunta di reagenti chimici certi contaminanti organici 





Combustione o pirolisi ad alta temperatura del materiale organico. 
I forni richiedono il trattamento dei gas di combustione. Spesso è 
effettuata insieme alla immobilizzazione termica 
Immobilizzazione 
chimica 
Aggiunta ai sedimenti di argilla, calce, cemento o ceneri leggere, 
con miscelazione e reazione idraulica di fissaggio dei 
contaminanti alla matrice. Nel trattamento ex situ vengono 
prodotti diversi tipi di materie seconde (granulato cementizio per 






Fissazione di contaminanti come i metalli pesanti in fase minerale 
ad alta temperatura con produzione di mattoni, pellets o vetro. 
Spesso è effettuata insieme all’ossidazione termica 
Ricollocaz. 
subacquea 
Riposizionamento in siti subacquei selezionati con adozione di 
misure atte ad impedire la propagazione dell’inquinamento Smaltimento 
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Tab. 4 – Criteri di applicabilità delle tecniche di dragaggio e trattamento (Bortone et 







contaminazione Tecnica di trattamento 
argillosa sabbioso argillosa sabbiosa basso medio alto organica inorg. 
Dragaggio 
meccanico + + + + +/- - + + Riposizio-
namento Dragaggio 
idraulico + +/- - + +/- - + + 
Classificazione +/- + + + + + + + Separazione 
meccanica Selezione +/- + + + + + + + 
Evaporazione + + + + + + + + Disidrata-
zione Disidratazione meccanica + + + + + + +/- + 
Estrazione 
chimica + + + +/- + + - + Separazione 
contaminanti Desorbimento 
termico + + + +/- + + + - 
Riduzione 
biologica +/- + + + + +/- + +/- 
Ossidazione 




termica + + + +/- + + + - 
Immobilizzazione 
chimica + + +/- + + + +/- + Immobilizz. 
contaminanti Immobilizzazione 
termica + + +/- + + + +/- + 
Ricollocazione 
subacquea + + + + + + + + Smaltimento 
confinato Ricollocazione 
terrestre + + + + + + + + 
 
Riguardo ai costi delle varie opzioni di trattamento, si riportano in Figura 9 e Figura 
10 due significativi grafici che pongono a confronto i costi medi di alcune tecniche 
di trattamento con l’incremento di disponibilità a pagare connesso al rischio 
derivante dal livello di contaminazione crescente. Se ne deducono costi variabili fra 
circa 10 €/m3 relativi alle tecnica di sola movimentazione o dei trattamenti in situ 
più semplici ed economici (gli unici a risultare economicamente sostenibili per 
bassi livelli di contaminazione), fino ad oltre 60 €/m3 per i trattamenti più complessi, 
applicabili solo nei casi di contaminazione più grave e pericolosa. 
La valutazione del  rischio e degli impatti ambientali connessi assume quindi un 
ruolo fondamentale nella progettazione degli interventi di bonifica. 
Si sottolinea anche l’importanza delle cosiddette metodologie di “Life Cycle 
Assessment” (LCA), nell’analisi di progetti di bonifica che coinvolgono la 
produzione di materie seconde di riutilizzo, in cui la valutazione dei rischi ed impatti 
complessivi della tecnica adottata viene effettuata con un’analisi rigorosa e 
standardizzata che tiene conto dell’intero ciclo di vita del processo applicato e dei 









Fig. 9 – Confronto di costo trattamento termico ex situ - smaltimento confinato 






Fig. 10 – Disponibilità a pagare in relazione ai rischi legati al livello di 
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4. APPLICAZIONE DELLE TECNICHE DI FITO-
BIORIMEDIAZIONE AI SEDIMENTI CONTAMINATI  
 
4.1 Classificazione della tecnica di fitorimediazione 
La fitorimediazione è una classe di tecniche che usano le piante e/o i 
microrganismi della loro rizosfera per rimuovere, trasformare o trattenere diversi 
composti tossici nel suolo, nei sedimenti, nell’acqua di falda o nelle acque 
superficiali. Il suo utilizzo è stato proposto per il trattamento di molte classi di 
contaminanti, fra cui gli idrocarburi e in particolare gli idrocarburi policiclici 
aromatici (IPA), i solventi clorurati, i pesticidi, i metalli pesanti, gli esplosivi o i 
radionuclidi (fra gli altri Aprill e Sims, 1990; Salt et al., 1997). 
In base alla classificazione dell’USEPA (EPA, 2000) si possono individuare tre 
processi generali cui l’inquinante è sottoposto nel sistema costituito dall’essenza 
vegetale e dalla matrice da trattare: degradazione, estrazione e stabilizzazione in 
forma non biodisponibile. Tali processi possono verificarsi singolarmente o in modo 
combinato in dipendenza del tipo di contaminante e di matrice sottoposta a 
trattamento. 
Tra i vari meccanismi di rimozione, la rizodegradazione e la fitodegradazione sono 
principalmente coinvolti nel trattamento dei composti chimici organici, mentre la 
fitoestrazione, la rizofiltrazione e la fitostabilizzazione riguardano principalmente il 
trattamento dei metalli pesanti od altri composti non degradabili. 
I principali vantaggi delle varie tecniche di fitorimediazione sono considerati il costo 
particolarmente contenuto e l’attitudine al trattamento di contaminanti a basse 
concentrazioni, mentre gli svantaggi sono rappresentati dai lunghi tempi di 
trattamento e dal ridotto spessore operativo, limitato dalla massima profondità 
raggiungibile dalle radici delle piante utilizzate. Le varie tecniche possono essere 
proposte da sole nei casi di bassa contaminazione iniziale, ovvero come 
trattamento finale a valle di altre tecniche dei casi di contaminazioni iniziali più 
elevate (Jones, 1991). 
Il campo di azione è quindi molto ampio: una valutazione di applicabilità ai siti 
contaminati censiti in Toscana (Iannelli e Giraldi, 2006) ha individuato  il 13% del 
totale dei siti come potenzialmente trattabile con tale tecnica, composto 
principalmente da aree minerarie (56,5% dell’estensione totale), aree industriali 
(29,7%) e discariche (13,7%)  
In particolare, viene ritenuta promettente anche l’applicazione ai sedimenti 
contaminati derivanti da dragaggi effettuati in mare o in acque interne, finalizzati 
essenzialmente al ripristino dei tiranti idrici necessari per la navigazione. Tale 
problema, come già evidenziato, sta assumendo notevolissima rilevanza in tutto il 
mondo a causa delle grandissime quantità dei materiali contaminati, la cui 
collocazione risulta sempre problematica e la decontaminazione tecnicamente 
difficile a causa degli alti costi, conseguenti alle notevoli volumetrie, e dei bassi 
livelli di contaminazione per i quali le tecniche meccaniche, chimiche e termiche 
presentano scarsa efficacia/costo. 
Nei casi in cui si preveda la ricollocazione a terra di tali sedimenti, la 
fitorimediazione può risultare particolarmente utile, viste le peculiarità prima 
enunciate, e quindi molte sperimentazioni sono in atto per verificarne le 
potenzialità, anche se, per il momento, a conoscenza degli scriventi, non vi sono 




agronomiche dei sedimenti, diventano necessari ulteriori preparazioni e 
condizionamenti della matrice da trattare, oltrechè una scelta delle essenze ancora 
più vincolata, allo scopo di garantire il corretto sviluppo della vegetazione e, in 
definitiva, l’ efficacia del trattamento. 
 
4.2 Il ruolo dei microorganismi nella fitorimediazione 
Durante i processi di degradazione aerobica della sostanza organica, i 
microrganismi trasformano il substrato in anidride carbonica, biomassa, calore e 
humus come prodotto finale. I microorganismi, grazie al loro metabolismo aerobico, 
sono in grado di degradare e utilizzare anche vari composti organici tossici come 
sorgente di energia.  
La capacità dei microrganismi di utilizzare la sostanza organica ed i contaminanti 
organici come fonte di energia, dipende dalla loro abilità nel produrre enzimi, 
necessari per la degradazione del substrato. Infatti, grazie agli enzimi, i 
microrganismi riescono a scindere la sostanza organica in molecole a più basso 
peso molecolare che possono essere utilizzate dalle cellule microbiche. I 
microrganismi richiedono infatti, per sopravvivere e riprodursi, una fonte di 
carbonio, macronutrienti (azoto, fosforo e potassio) ed altri elementi presenti in 
tracce.  
La biodegradazione aerobica è ampiamente utilizzata nelle tecniche di 
fitorimediazione compatibilmente con la natura chimica del contaminante. 
Numerose sono le classi di inquinanti organici sui quali i microrganismi possono 
intervenire degradandoli in forme meno tossiche. Ttra le principali troviamo: 
• i solventi clorurati (tricloroetilene, percloroetilene); 
• i bifenili policlorurati (4-clorobifenile); 
• i “BTEX” (benzene, toluene, etilbenzene, xilene); 
• gli idrocarburi policromatici – PAH (naftalene, antracene, pirene, 
 benzopirene); 
• i pesticidi (atrazina, carbofurano, glicofosfato, parathion, ecc.) (IUPAC, 
 2001). 
 
4.3 Il ruolo dei lombrichi (Eisenia foetida) nella biorimediazione 
I lombrichi appartengono al phylum degli anellidi classe oligocheti, sono 
invertebrati metamerici caratterizzati da un corpo suddiviso in segmenti somatici 
aventi tutti le stesse componenti strutturali. Su ciascun metamero, tranne il primo e 
l’ultimo, sono presenti in posizione laterale delle setole pari e chitinose, utili al loro 
movimento sotterraneo. Il corpo è costituito da due tubi concentrici, l’esterno è la 
parete del corpo, quello interno rappresenta invece il tubo digerente. Lo spazio 
compreso tra i due tubi costituisce la cavità del corpo, il celoma, suddiviso in 
camere celomatiche da setti connettivali che si dipartono perpendicolarmente 
all’asse longitudinale del corpo, allineati con i solchi della superficie esterna. Il 
celoma è pieno di liquido celomatico che media gli scambi tra intestino, apparato 
circolatorio e strati epidermici. Il liquido celomatico ha anche la funzione di 
scheletro idraulico, contro il quale agiscono i muscoli per cambiare la forma del 
corpo e consentire la locomozione. Il corpo è rivestito da una cuticola sottile e 
trasparente secreta dall’epidermide sottostante che presenta numerose ghiandole 
unicellulari secernenti muco, necessario per mantenere umida la cuticola e 
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facilitare gli scambi gassosi, che avvengono direttamente tra il sangue, che scorre 
in prossimità della cuticola umida, e l’esterno. 
L’apparato digerente è diritto e relativamente semplice. La bocca si apre in una 
piccola cavità boccale, che a sua volta si apre in una faringe più spaziosa, nella 
parete della quale sono presenti ghiandole faringee che producono una secrezione 
salivare contenente muco ed enzimi. L’intestino forma la parte restante del tubo 
digerente, la cui metà anteriore è la sede principale della secrezione di enzimi e 
della digestione, mentre la metà posteriore è prevalentemente sede 
d’assorbimento (Ruppert and Barnes, 1997). 
La digestione del lombrico gioca un ruolo molto importante nella regolazione del 
ciclo della sostanza organica del suolo. Durante il passaggio nell’intestino, il 
materiale ingerito (minerali e materia organica) viene rapidamente e 
completamente destrutturato e ristrutturato sia dal punto di vista chimico-fisico che 
biologico. Il tempo impiegato dal cibo a transitare nell’intestino varia dalle due alle 
venti ore (Zhang, 2000). Il casting, cioè il prodotto della deiezione del lombrico, è 
completamente differente dal substrato originalmente ingerito, appare 
generalmente nero, poroso e umificato.  
Gli enzimi che maggiormente vengono ritrovati nell’intestino dei lombrichi sono: 
chitinasi, proteasi, fosfatasi, cellulasi e ogni altro enzima glucosidico (Lattaud et al., 
1997; Zhang et al., 2000). Questi enzimi possono essere secreti dalla parete 
intestinale oppure possono essere prodotti dai microrganismi viventi nell’intestino. 
Gli enzimi permettono ai lombrichi di digerire batteri, protozoi, funghi, detriti 
parzialmente decomposti (Lee, 1985) e partecipano alla decomposizione della 
lignina ed ai processi di umificazione (Scheu, 1993) grazie alla presenza, nel tratto 
intestinale, dell’enzima perossidasi che rompe gli anelli aromatici della lignina 
(Hassett et al., 1988; Neuhauser et al., 1978). 
L’abbondanza di macroinvertebrati come i lombrichi nel suolo è considerata un 
indice della qualità agronomica del suolo stesso (Boyer et al., 1999). La maggior 
parte delle ricerche sono state condotte sull’applicazione dei lombrichi nel 
processo di vermicompostaggio e sul ruolo ricoperto dal lombrico nei processi di 
mineralizzazione-umificazione della sostanza organica (Masciandaro et al., 2000)).  
Importanti risultati sono stati ottenuti dall’analisi degli effetti che Eisenia foetida 
genera sulla cinetica di mineralizzazione, sulla biomassa microbica e sulle attività 
enzimatiche (Caravaca et al., 2003). In particolare è stato verificato un aumento 
delle attività enzimatiche legate ad enzimi idrolitici come ureasi e β-glucosidasi e 
ad enzimi ossidoreduttasici come la deidrogenasi, in seguito all’immissione di 
lombrichi della specie Eisenia foetida nel suolo (Caravaca et al., 2003). 
Negli ultimi anni è stata dimostrata l’efficacia dell’uso dei lombrichi nel supportare 
la biorimediazione (Singer et al., 2001). Una più alta attività microbica e un 
aumento della degradazione di contaminanti organici sono stati osservati in diversi 
studi che hanno previsto l’utilizzo della specie Eisenia foetida (Schaefer et al., 
2005; Contreras-Ramos at al., 2006; Ceccanti et al., 2006). 
È stato inoltre valutato l’effetto del casting sulla mobilizzazione e successiva 
disponibilità dei microelementi, verificando un aumento delle quantità di Zn e Cu 
assimilabili (estratti in DTPA) attribuito ai cambiamenti chimico-fisici e 
microbiologici che il suolo subisce durante il processo digestivo di Eisenia foetida 






4.4 Le principali caratteristiche della fitoestrazione 
Nell’ambito delle diverse tipologie suaccennate, si prende ora in esame più 
approfonditamente la tecnica di “fitoestrazione”, in cui le piante assumono il ruolo, 
appunto, di estrarre i contaminanti dal terreno concentrandoli nel proprio tessuto 
vegetale, ed in particolare nella parte aerea. Tale metodo risulta particolarmente 
interessante per i contaminanti non degradabili, quali sono tipicamente i metalli 
pesanti, che, pur caratterizzati da una persistenza nell’ambiente praticamente 
infinita, presentano molte possibili interazioni con gli ecosistemi grazie a processi 
che danno luogo a livelli di biodisponibilità assai differenziati nei diversi comparti 
ambientali (Iannelli et al., 2007b). A causa di ciò i metalli presentano elevata 
tossicità per l’uomo e sono quindi collocati nel gruppo degli inquinanti prioritari. 
La traslocazione del metallo dal suolo agli organi della pianta consente la 
rimozione in situ del contaminante dal terreno e, con il taglio dell’essenza vegetale, 
il suo allontanamento definitivo dal sito inquinato. 
Sebbene diversi studi sperimentali siano già reperibili in letteratura, molta 
sperimentazione è ancora necessaria al fine di mettere a punto le corrette pratiche 
di conduzione, individuare nuove essenze e nuovi ammendanti più idonei a trattare 
i vari tipi di contaminazione e di terreno, nonché stimare le prestazioni ed i tempi 
necessari per l’ottenimento del risultato. 
 
4.4.1 La scelta delle essenze vegetali 
Con riferimento alla scelta delle essenze vegetali, la sostenibilità del processo è 
condizionata dalla possibilità di disporre di piante in grado di iperaccumulare il 
metallo, ovvero di assorbire dal suolo i metalli in soluzione per concentrarli nei 
tessuti della parte aerea. Le piante, allo stesso tempo, dovrebbero assicurare una 
elevata produzione di biomassa vegetale, garantendo così un’alta efficienza di 
rimozione complessiva. 
In realtà non sono ancora state chiaramente individuate o selezionate specie 
vegetali che presentino contemporaneamente le due caratteristiche: le piante 
cosiddette “iperaccumulatrici”(ovvero capaci di raggiungere alte concentrazioni di 
alcuni metalli nella parte aerea e in particolare nelle foglie) sono generalmente di 
piccole dimensioni, caratterizzate da scarsa traspirazione, bassa velocità di 
crescita, limitata produzione di biomassa e apparato radicale poco profondo (Luo 
et al., 2005). Comunque con le piante iperaccumulatrici (come le Brassicacee, 
piante della famiglia della Senape Indiana) si sono ottenuti probabilmente, fino ad 
ora, i migliori risultati. 
In alternativa alle iperaccumulatrici si è provato a ricorrere a piante ad alta 
produttività vegetale ed alto potere traspirante. Mediante il periodico sfalcio di 
piante di tal tipo si vorrebbe riuscire a rimuovere  una quantità di biomassa a 
concentrazione di metalli minore rispetto a quello ottenibile con le 
iperaccumulatrici, ma quantitativamente notevolmente più elevata, in modo da 
raggiungere una velocità di rimozione dei metalli dal terreno complessivamente 
maggiore. Fra le piante prese in considerazione in questa categoria vi sono il 
Girasole o il Mais. 
L’elevata produzione di tessuto vegetale è essenziale in quanto, ipotizzando che la 
pianta estragga metallo e lo concentri nei suoi tessuti aerei fino a raggiungere la 
massima concentrazione tollerabile prima di esserne intossicata, grazie all’elevato 
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tasso di produzione vegetale si otterrebbe un altrettanto elevato tasso di rimozione, 
pur con una concentrazione inferiore a quella delle iperaccumulatrici. 
Il potere traspirante è anch’esso importante in quanto si ritiene che il processo di 
fitoestrazione avvenga mediante solubilizzazione dei metalli in fase acquosa e 
successiva estrazione della soluzione, per cui piante capaci di estrarre molta 
acqua sarebbero in grado, potenzialmente, di estrarre anche molto metallo. 
Seguendo questo principio la sperimentazione si sta, ultimamente, estendendo 
anche alle specie arboree a rapida crescita, come il Pioppo o la Paulownia (Iannelli 
et al., 2007a). Con questo tipo di piante si avrebbero, oltre ai vantaggi della grande 
produzione di materiale vegetale e dell’elevato potere di evapotraspirazione, anche 
quelli della maggiore profondità operativa (legata alla profondità raggiungibile 
dall’apparato radicale), della possibilità di recuperare anche buona parte dei tessuti 
vegetali radicali e di una gestione potenzialmente più economica. L’economia 
gestionale deriverebbe dalla possibilità di sfruttare il potere pollonante sostituendo 
l’impianto ogni 5-10 anni e dalla possibilità di recupero energetico in fase di 
smaltimento finale delle scorie grazie alla bassa umidità e all’alta densità del 
materiale vegetale. 
 
4.4.1 La biodisponibilità dei metalli 
La forma in cui i metalli sono presenti nel terreno è fondamentale ai fini della 
verifica della potenzialità di fitoestrazione in condizioni reali. In particolare si rileva 
che in terreni a forte componente humica o con rilevante presenza di argille, i 
metalli risultano caratterizzati da forti legami con tali componenti, che ostacolano 
significativamente il processo di fitoestrazione. E’ anche stato osservato che 
all’aumentare del tempo di permanenza dei metalli nel terreno corrispondono 
legami più forti e quindi minore efficacia della fitoestrazione. 
Un’indicazione della forma in cui i metalli si presentano nel terreno può derivarsi da 
procedure di estrazione sequenziale. Questa tecnica consente di avere un’idea 
dell’efficacia prevedibile dal processo di fitoestrazione in funzione dei vari modi con 
cui i metalli da rimuovere risultano legati al terreno. Ad esempio, è possibile 
ripartire i metalli in quattro frazioni caratterizzate da legami con terreno di forza 
crescente: 
- la prima frazione (acido-solubile), la più mobile e potenzialmente tossica 
 per le piante, risulta legata in un complesso di adsorbimento e strettamente 
 associato a carbonati; 
- la seconda frazione comprende metalli adsorbiti ed occlusi in ossidi di Fe-
 Mn; 
- la terza frazione, correlata alla sostanza organica dei sedimenti, rilascia 
 metalli con maggiore difficoltà; 
- la frazione finale (residuo non estraibile) è formata da metalli pesanti 
 ritenuti nella struttura cristallina dei minerali e in ossidi ben cristallizzati. 
Un’applicazione di tale tecnica a sedimenti di dragaggio marino (Bianchi et al., 
2008),ha mostrato una presenza di Zn prevalentemente nelle frazioni scambiabile 
(39%) e riducibile (23%), mentre Cu è risultato principalmente presente nella 
frazione legata alla sostanza organica (77%). La frazione finale è risultata inferiore 
al 10% per entrambi i metalli esaminati. Ovviamente tale ripartizione può cambiare 
sostanzialmente in funzione di numerosi aspetti legati all’attitudine di diversi metalli 
a formare legami più o meno stabili, alle modalità e all’epoca della contaminazione 






4.4.2 La fitoestrazione assistita 
Tra i fattori che regolano l’assimilazione dei metalli da parte delle piante, la 
concentrazione con la quale essi si ritrovano all’interno del terreno in fase acquosa 
rappresenta sicuramente un parametro cruciale ai fini del successo finale della 
fitorimediazione. Per facilitare il desorbimento di metalli dal suolo ed accrescere la 
loro solubilità, sono stati utilizzati svariati chelanti (fitoestrazione assisitita), sia di 
tipo sintetico sia naturale. 
In letteratura sono riportati numerosi lavori riguardanti l’uso di chelanti sintetici per 
la fitoestrazione assistita di metalli pesanti da suoli contaminati; tra questi l’acido 
etilendiamminotetraacetico (EDTA) risulta quello maggiormente utilizzato (Barlow 
et al., 2000; Greman et al., 2003; Wong et al., 2004; Begonia et al., 2005). 
Anche altri complessanti sintetici, come l’etilendiamminodisuccinato (EDDS) e 
l’acido nitrilotriacetico (NTA), sono stati testati con risultati soddisfacenti (Greman 
et al., 2003; Quartacci et al., 2005). 
Informazioni più limitate sono presenti in letteratura riguardo l’uso di complessanti 
naturali che, solitamente, a fronte di una più bassa capacità complessante rispetto 
ai chelanti sintetici, possiedono una minore tossicità ed una maggiore 
biodegradabilità e consentono, quindi, di utilizzare quantità più elevate di 
ammendante compensando, almeno in linea di principio, la limitazione suddetta. 
Tra questi, gli acidi citrico, tartarico ed ossalico sono stati recentemente 
sperimentati per la bonifica di suoli inquinati da piombo e rame (Evangelou et al., 
2006).  
Infine è da citare il forte potere legante presentato dagli acidi umici nei confronti dei 
metalli: se questo aspetto costituisce il più delle volte un ostacolo alle possibili 
tecniche di bonifica a causa dei forti legami instaurati con i terreni ad elevata 
componente organica, la stessa caratteristica potrebbe essere sfruttata 
favorevolmente in ipotesi di fitorimediazione assistita dal dosaggio di acidi umici 
utilizzati come ammendanti o coadiuvata da trattamento con vermicompost. In ogni 
caso è da rimarcare che la grande dimensione della maggior parte delle molecole 
caratterizzate da forte potere chelante costituisce un ostacolo alla fitoestrazione, in 
quanto le barriere endodermiche presenti nelle strutture radicali delle piante 
tendono ad ostacolarne la penetrazione nello xilema. Alcune ricerche in corso sulla 
fitoestrazione assistita sono quindi rivolte alla selezione di tecniche volte a 
rimuovere o ridurre tale ostacolo. 
 
4.4.3 Lo smaltimento del materiale vegetale 
Una volta sfalciate le piante arricchite dei contaminanti estratti dal terreno, la 
biomassa asportata può essere trattata in vario modo per ridurne il volume (ad 
esempio mediante incenerimento) ed eventualmente concentrare e recuperare i 
metalli estratti; è stato peraltro valutato (Mancuso et al., 2003) che anche il 
semplice conferimento in discarica della biomassa sfalciata risulti in generale più 
economico del conferimento in discarica del suolo tal quale e/o dei processi 
tecnologici ex situ di rimozione dei metalli.  
In ogni caso la destinazione finale della biomassa asportata può assumere 
un’incidenza significativa sui costi complessivi di bonifica. L’incenerimento può 
quindi diventare un’occasione di recupero energetico in particolar modo in caso di 
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utilizzo di essenze arboree. Si deve anche rimarcare che in linea di massima, viste 
le concentrazioni di metallo raggiungibili nel tessuto vegetale e la scarsa volatilità 
dei più significativi metalli trattabili con tecniche di fitoestrazione, l’incidenza dei 
costi di depurazione dei fumi derivanti dall’incenerimento non dovrebbe assumere 
un’incidenza particolarmente significativa. Tale valutazione però, visto lo stato 
ancora prevalentemente sperimentale della fitoestrazione, è da considerarsi 
ancora del tutto teorica, mancando ancora significativi esperimenti pratici su scala 
reale (Iannelli et al., 2008). 
 
4.5 I processi di trasporto nella fisiologia delle piante 
Le piante generalmente si sviluppano diffondendo le radici nel terreno, mentre in 
superficie producono foglie e materiale ligneo (Barbafieri, 2005). In base ai 
meccanismi fisiologici della loro crescita, le piante utilizzano il biossido di carbonio 
per la fotosintesi e lo sviluppo della biomassa, per produrre energia e rilasciare 
ossigeno nell’ambiente circostante, per prendere e traspirare acqua dal sottosuolo, 
per assorbire i composti inorganici disciolti attraverso l’apparato radicale e 
secernere i prodotti della fotosintesi nell’area radicale. Ciascuno di questi processi 
può essere utilmente sfruttato in vari modi per il trattamento di contaminanti nel 
terreno. 
 
4.5.1 Trasporto delle sostanze inorganiche nel terreno 
Le sostanze nutritive inorganiche essenziali alle piante (N, P, K, Ca, Mg, S, Fe, Cl, 
Zn, Mn, Cu, B, e Mo) sono catturate dalle radici come componenti disciolti nella 
fase liquida del terreno. Esse sono indispensabili per la crescita, lo sviluppo o la 
riproduzione delle piante e vengono assorbite o in modo passivo attraverso il flusso 
di traspirazione, o in modo attivo attraverso il trasporto delle proteine associate alla 
membrana delle radici. Una volta all’interno del sistema radicale, le sostanze 
nutritive disciolte circolano all’interno del resto della pianta attraverso il sistema 
vascolare detto xilema. 
In Figura 11 sono riportati i principali meccanismi molecolari coinvolti nell’accumulo 
dei metalli nella pianta: a) acidificazione della rizosfera e secrezione di sostanze 
chelanti negli essudati radicali delle piante mobilitano gli ioni metallici nel suolo; (b) 
assorbimento di ioni metallici idrati o metalli legati a chelanti è mediato da diversi 
meccanismi della membrana plasmatica. I metalli all’interno della cellula sono 
chelati o sequestrati nel vacuolo; (c) i metalli sono trasportati dalle radici alla parte 
aerea della pianta attraverso il flusso xilematico; (d) raggiunto l’apoplasto i metalli 
sono incorporati in diversi tipi di cellule; (e) anche l’assorbimento nelle cellule 
fogliari è mediato da specifici trasportatori. 
Oltre a questi nutrienti, anche altri composti inorganici (fra cui diversi contaminanti 
come NaCl, Pb, Cd, As, ecc.) possono essere assorbiti con i già visti trasporti 
passivo e attivo, ma, non essendo essenziali per la pianta ed anzi potendo risultare 
tossici ad alte concentrazioni, possono essere trattenuti o stabilizzati con altri 
meccanismi atti a prevenirne il trasferimento nelle sezioni più sensibili della pianta, 
cioè quelle aeree. 
Fra i principali meccanismi di protezione vi sono l’accumulo nei vacuoli delle cellule 
della pianta e la capacità di legare gli inorganici al suolo o alle superfici radicali per 







Fig. 11 - Meccanismi molecolari coinvolti nell’accumulo dei metalli nella pianta 
(Clemens, 2002). 
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4.5.2 Trasporto del materiale vegetale di sintesi 
Il biossido di carbonio che dall’atmosfera penetra nelle cellule vegetali attraverso 
gli stomi (microscopiche aperture delle foglie) viene assimilato al materiale 
vegetale mediante agenti riducenti prodotti durante la fotosintesi. Tali prodotti 
vengono trasferiti all’intera pianta, fino al sistema radicale, attraverso un altro 
sistema di vasi, detto floema, e vengono infine metabolizzati per produrre energia 
durante la traspirazione cellulare, oppure essudati nella zona radicale. Gli essudati 
radicali, che possono raggiungere fino al 20% del totale dei prodotti di fotosintesi di 
una pianta, hanno una fondamentale funzione protettiva contribuendo allo sviluppo 
di organismi simbionti (batteri, funghi ed altri organismi superiori) che si installano 
nella cosiddetta rizosfera (porzione di suolo che si estende fino a 3 mm dalla 
superficie delle radici) fornendo alla pianta una barriera protettiva dagli agenti 
patogeni e un contributo all’assorbimento dei nutrienti essenziali. Grazie a questo 
meccanismo, un terreno vegetato presenta un contenuto di microrganismi da tre a 
quattro ordini di grandezza superiore a quello dei suoli privi di vegetazione. 
 
4.5.3 Traspirazione e scambio gassoso 
Attraverso gli stomi delle foglie avviene infine il processo di scambio di gas con 
l’atmosfera detto traspirazione. In particolare avviene l’ingresso del biossido di 
carbonio e l’uscita dell’ossigeno e del vapore acqueo derivante dall’assorbimento 
di acqua da parte delle radici e dal conseguente trasporto xilematico. Tale 
trasporto idrico dalle radici alle foglie (traslocazione) si verifica principalmente a 
causa dell’azione diffusiva generata dalla differenza di umidità fra l’apparato 
radicale e la superficie fogliare in equilibrio con l’umidità atmosferica. 
 
4.6 Modelli cinetici del processo di fitoestrazione 
I processi che sono alla base delle tecniche di fitorimediazione sono molto 
complessi ed in molti casi ancora parzialmente sconosciuti, soprattutto per quanto 
concerne il ruolo delle piante  (inter al. Pilon-Smits, 2005). Inoltre, l’efficienza delle 
diverse tecniche dipende notevolmente da fattori ambientali sito-specifici, per cui la 
loro descrizione concettuale risulta particolarmente problematica ed aperta ad 
interpretazioni anche contrastanti.  
In generale, tuttavia, i macro-meccanismi che regolano la sorte dei diversi 
contaminati in un processo di fitorimediazione sono ben delineabili. Anzitutto vanno 
considerati i seguenti fenomeni di trasporto-evoluzione che avvengono nel terreno: 
- equilibrio solido liquido e rilascio/adsorbimento del contaminante da parte della 
matrice solida, 
- trasporto convettivo/diffusivo del contaminate in fase liquida e gassosa attraverso 
la zona insatura,  
- biodegradazione del contaminante ad opera dei microrganismi presenti nel suolo 
ed in particolare nella rizosfera. 
Tali fenomeni, a loro volta, sono influenzati dal contenuto termico studiabile 
mediante analisi del bilancio del flusso di calore all’interno del sistema. A questi si 
associano i processi propri della fitorimediazione, in quanto tecnica che opera con 
l’ausilio delle piante, fra cui si riconoscono quelli relativi alla fitoestrazione: 
- assorbimento del contaminante da parte dell’apparato radicale,  
- traslocazione del contaminate dalle radici alla parte aerea della pianta, 




- stimolazione della crescita microbica nella rizosfera,  
- sviluppo della biomassa vegetale. 
Nel prosieguo, tralasciando per brevità di approfondire i meccanismi generali di 
trasporto ed evoluzione nel terreno, per cui si rimanda alla letteratura (ad es. Sung 
et al., 2004) si focalizzerà l’attenzione sui principali fenomeni determinati dalla 
presenza delle piante nella fitoestrazione dei metalli. 
 
4.6.1 Solubilizzazione – mobilizzazione 
Il grado di biodisponibilità dell’inquinante da rimuovere è il primo fondamentale 
parametro richiesto per valutare le potenzialità di un intervento di fitorimediazione; 
tuttavia i parametri da cui dipende sono molteplici e spesso di difficile 
identificazione. In primo luogo esso è legato alla concentrazione dell’inquinante in 
fase liquida, dal momento che sia le piante sia i microrganismi agiscono con 
maggiore efficacia su contaminati disciolti piuttosto che puri o adsorbiti. 
Per i metalli che essenzialmente in forma cationica, sono eminentemente idrofili, la 
possibilità di essere solubilizzati è inversamente correlata alla capacità di scambio 
cationico del suolo e a tutti i parametri che la influenzano che, essendo molteplici e 
tutti connessi fra loro, rendono l’analisi teorica particolarmente complessa. 
Anzitutto la tessitura del suolo: infatti i suoli ricchi delle particelle più piccole 
(argille) trattengono più acqua e presentano più siti in grado di legare gli ioni, 
specie positivi. 
La sostanza organica presente nel terreno (humus) influenza il CEC in modo 
spesso determinante, in quanto ricca di gruppi con carica negativa derivanti dalle 
pareti cellulari del materiale vegetale degradato di cui è composta. 
Le condizioni redox influenzano poi la solubilità di molti metalli in quanto 
determinano il loro spostamento verso stati di ossidazione a diversa solubilità. 
Inoltre il pH della matrice, il tipo di sali dei metalli presenti nel suolo, l’abbondanza 
di macroelementi quali il calcio ed il magnesio che possono competere con i 
contaminanti nei vari equilibri di complessazione nonché l’attività batterica presente 
e l’umidità stessa del terreno determinano differenze significative nella 
biodisponibilità dei metalli. Rilevante è anche la considerazione che la frazione 
maggiormente biodisponibile degli inquinanti presenti in un suolo contaminato 
tende a diminuire progressivamente nel tempo, per cui suoli contaminati da molto 
tempo presentano inquinanti in forma più difficile da rendere biodisponibile e da 
trattare. 
Nei progetti di fitoestrazione si tenta di migliorare la biodisponibilità dei metalli 
intervenendo opportunamente sugli equilibri sopra elencati. Particolarmente 
efficace risulta l’azione dei chelanti, ovvero di molecole dotate di gruppi di 
coordinazione con diversi metalli che ne favoriscono la capacità complessante 
anche a valori di pH nel campo della neutralità. Tale potere chelante può essere 
esplicato autonomamente da alcune piante mediante essudati radicali o 
meccanismi biochimici associati ai microrganismi della rizosfera, ovvero esercitato 
esternamente mediante il dosaggio di opportuni ammendanti. 
Per separare la valutazione del grado di biodisponibilità dai meccanismi di 
utilizzazione da parte della pianta descritti nel seguito, viene talvolta utilizzato un 
fattore sintetico (BaF) che rappresenta semplicemente il rapporto tra la 
concentrazione (massa) di contaminante in soluzione acquosa (Csoluzione) e la 
concentrazione (massa)  di contaminate nella matrice solida (Csuolo): 
 






  (1) 
4.6.2 Trasferimento all’apparato radicale 
I meccanismi di trasporto del contaminante dalla soluzione acquosa alle radici della 
pianta differiscono a seconda che si tratti di un contaminante organico od 
inorganico. Mentre per le sostanze organiche (xenobiotiche) i processi risultano 
principalmente di tipo diffusivo, il trasporto dei contaminanti inorganici che, 
essendo presenti in forma ionica non potrebbero autonomamente attraversare le 
membrane che separano lo xilema dall’endoderma radicale, richiede particolari 
processi biochimici mediati da vettori proteici dedicati. La limitazione esercitata 
dal tasso di produzione di tali proteine è stata talvolta descritta mediante la cinetica 





= ⋅ +          (2) 
 
in cui r è il tasso di trasferimento verso le radici per unità di superficie di terreno, C 
la concentrazione del contaminante nell’apparato radicale e ymax e Ks costanti 
caratteristiche. Il processo, tuttavia è governato da molti elementi dipendenti dallo 
specifico contaminante e dai relativi meccanismi di trasporto messi in atto in modo 
diversificato dalle varie piante, per cui l’utilizzo di tale espressione non può essere 
generalizzato. Ed infatti sono stati utilizzati in letteratura modelli anche molto 
diversi, fra cui alcuni particolarmente semplici in cui la cinetica di assorbimento è 
meramente determinata dal flusso evapotraspirativo ET e dalla concentrazione del 
contaminante nel terreno limitata da un valore di soglia (Csoglia) (Mathur, 2004): 
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oppure governata dal fenomeno diffusivo (Gonnelli et al., 2000): 
( )sogliar K C C= ⋅ −  (4) 
Ancora più semplicemente, in alcune sperimentazioni, è stata riconosciuta una 
correlazione lineare fra il tasso di traslocazione e la concentrazione del 
contaminante nel terreno (Blaylock et al., 1997; Huang et al., 1997). 
Si noti che, mentre nella (2) e nella (4) il tasso di traslocazione è determinato, a 
parità di pianta, dalla quantità di biomassa vegetale presente per unità di superficie 
di terreno che interviene nelle costanti ymax e K, nella (3) tale quantità interviene 
indirettamente attraverso il tasso di evapotraspirazione ET a sua volta dipendente 
dall’estensione dell’apparato aereo della pianta e quindi dalla biomassa. 
4.6.3 Trasferimento alla parte aerea 
Una volta raggiunto lo xilema, il trasporto verso il fusto viene governato dal 




dal gradiente di umidità generato dall’evaporazione che avviene sulla superficie 
fogliare. 
Pertanto, definendo il fattore sintetico TSCF come rapporto tra la concentrazione di 








il tasso di trasferimento (r) del contaminate (C) nella parte aerea della pianta risulta: 
suolor ET C TSCF= ⋅ ⋅  (6) 
Una volta raggiunte le foglie è necessario un nuovo attraversamento delle 
membrane del simplasto fogliare, di nuovo mediato, per i metalli, da vettori proteici. 
Successivamente possono avvenire, in alcune piante, fenomeni di chelazione e 
compartimentazione che consentono di ridurre la tossicità dei metalli nei confronti 
della pianta stessa e quindi di raggiungere senza danni concentrazioni 
particolarmente elevate. 
Analizzando nel suo insieme il meccanismo di trasferimento complessivo, si 
riconosce il sovrapporsi di fenomeni diffusivi determinati dai gradienti di 
concentrazione nelle diverse strutture della pianta, di fenomeni convettivi 
determinati dal flusso traspirativo e di meccanismi di trasporto biochimico 
determinato da particolari strutture tipiche di ciascuna pianta nei confronti di 
ciascun specifico contaminante. Con l’aggiunta di chelanti esterni si tenta di 
incrementare i processi biochimici naturali sopra descritti al fine di favorire il 
trasporto dei metalli anche nelle essenze che non li presentano spontaneamente in 
modo marcato. Nella scelta delle piante ci si potrà così indirizzare verso 
l’ottimizzazione degli altri due parametri che principalmente governano il fenomeno, 
ovvero la produzione di biomassa che, riducendo la concentrazione dei 
contaminanti nei tessuti, incrementa il gradiente di concentrazione rispetto al 
terreno e quindi il flusso diffusivo da esso indotto, ed il potenziale traspirativo che 
governa il flusso convettivo determinato nello xilema.  
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5. SPERIMENTAZIONE SU SCALA DI LABORATORIO 
La fase di laboratorio propedeutica all’applicazione di tecniche di fitoestrazione a 
sedimenti dragati e ricollocati a terra è stata sperimentata su campioni di sedimenti 
contaminati da idrocarburi e metalli pesanti provenienti dal dragaggio di due 
importanti porti del Mediterraneo: il porto di Livorno, con sedimenti a tessitura 
granulometrica essenzialmente limoso – argillosa ed elevata salinità, e il porto alla 
foce del fiume Kishon (Haifa, Israele), con matrice prevalentemente sabbiosa e 
contenuto salino intermedio (Iannelli et al., 2006). 
Nel corso della sperimentazione è stata verificata l’efficacia di diversi possibili 
trattamenti volti a migliorare le caratteristiche idrauliche, la tessitura e le altre 
proprietà agronomiche del sedimento, fra cui la miscelazione con modeste frazioni 
di suolo od ammendanti ed il vermicompostaggio. Sono state inoltre effettuate 
prove di germinazione e di crescita per valutare l’adattabilità di varie essenze 
vegetali a condizioni agronomiche così inusuali. Tutte le prove sono state condotte 
tenendo anche in considerazione il grado di reperibilità ed i relativi costi sul 
mercato al fine di giungere alla scelta della combinazione di interventi ottimale. 
Sulla base di tali valutazioni è stata allestita una installazione lisimetrica volta a 
valutare l’effettiva efficacia e cinetica di fitorimediazione di sedimenti ad alta 
frazione limoso - argillosa con bassa contaminazione da metalli pesanti ed 
idrocarburi. 
 
5.1 Prove di condizionamento dei sedimenti 
La metodologia di analisi adottata ha consentito di acquisire una approfondita 
conoscenza delle caratteristiche chimiche, fisiche e biologiche dei sedimenti al fine 
di ottimizzare la preparazione dei sedimenti e le tecniche agronomiche necessarie 
per l’applicazione del processo di fitorimediazione.  
Le analisi chimiche (Figura 12) hanno mostrato come il livello di contaminazione da 
metalli pesanti  (Ni, Pb, Cu, Cr, Cd) fosse sostanzialmente simile nei sedimenti 
provenienti dai due porti, a rimarcare l’omogeneità della problematica per almeno 
due importanti realtà portuali del Mediterraneo.  
Inoltre dall’analisi chimica è emerso come il grado di contaminazione di entrambi i 
sedimenti non fosse particolarmente elevato e coinvolgesse contemporaneamente 
idrocarburi e metalli pesanti: condizioni queste da considerarsi ottimali per 
l’applicazione della fitorimediazione. 
La caratterizzazione granulometrica (Figura 13) e le prove di conducibilità idraulica 
(Tabella 5) hanno evidenziato la natura limoso-argillosa e l’impermeabilità, in 
particolare, dei sedimenti del porto di Livorno, che hanno richiesto, per 
l’applicazione della fitorimediazione, una miscelazione, peraltro nella modesta 
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Fig. 12 - Valori di concentrazione di metalli  ed idrocarburi pesanti rilevati  
 nei campioni in rapporto ai valori di concentrazione limite DM   
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Tab. 5 - Test di conducibilità idraulica ordinati per permeabilità crescente (Iannelli 
et al., 2006a). 
 
descrizione della tesi tempo di percolazione (s) permeabilita’ (m/s) 
Livorno 1 non definibile non rilevabile 
Livorno 1 + fango biologico * non definibile non rilevabile 
Livorno 1 + fango biologico + ghiaino* non definibile non rilevabile 
Livorno 1 + fango biologico + sansa* non definibile non rilevabile 
Livorno 1 + compost * 532 k = 10-4 
Livorno 1 + ghiaino * 178 k = 10-3 
Livorno 1 + terra di scavo * 34 k = 10-3 
Livorno 1 + FOS *  20 k = 10-3 
Livorno 1 + sansa * 2 k = 10-1 
* gli ammendanti e i materiali di preparazione sono stati aggiunti con percentuale in peso del 20% 
 
Per scegliere il materiale da miscelare sono stati provati quattro diversi 
sottoprodotti o materie seconde a basso costo ed ampia disponibilità: compost da 
raccolta differenziata, sansa, FOS (Frazione Organica Stabilizzata), ghiaino e terra 
di scavo. Il compost è risultato eccellente come  nutrimento per la pianta e 
sufficiente per il miglioramento della permeabilità del sedimento,ma  non facilmente 
reperibile in quantità consistenti e bassi costi. Allo stesso modo la sansa, derivata 
dalla spremitura dei noccioli di oliva trattati chimicamente, ha presentato costi 
elevati e scarsa reperibilità. La FOS ha presentato invece problemi di interazione 
chimica col sedimento, in quanto ricca di idrocarburi derivanti dalla fusione dei 
materiale plastico presente nei rifiuti solidi urbani da cui ha origine. Il ghiaino è 
risultato idoneo in termini di costo e reperibilità solamente in caso di presenza di 
una cava idonea in vicinanza dell’impianto di fitorimediazione.  
La terra di scavo ha rappresentato l’ipotesi operativa più sostenibile nel caso di 
riutilizzo del sedimento come  materiale di riempimento agronomico per ripristini 
ambientali di aree degradate: i costi si sono limitati alle operazioni di scavo e di 
miscelazione e la reperibilità è risultata adeguata una volta individuata l’area da 
ripristinare. 
I test di germinazione in piastra (Figura 14) e di crescita in vaso (Tabella 6) hanno 
mostrato che le condizioni agronomiche inusuali presentate dai sedimenti (elevata 
salinità, contaminazione da sostanze tossiche) non impediscono la germinazione e 
lo sviluppo delle essenze vegetali analizzate, mentre l’utilizzo di una modesta 
quantità di ammendanti ha dimostrato di poter significativamente migliorare le 
condizioni di crescita. 
La sperimentazione dell’efficacia di diverse essenze vegetali è ancora in corso, ma 
risultati preliminari sembrano evidenziare che la resistenza alla salinità restringe la 
scelta ad alcune tipologie di piante sia erbacee (ad es. Paspalum sp.) sia arboree 
(ad es. Tamarix) che, se dimostrano di poter efficacemente contribuire al 
miglioramento delle caratteristiche di fertilità della miscela e alla diminuzione della 
salinità ai fini di un’efficace ricollocazione a terra dei sedimenti, presentano però 
potenziali di fitoestrazione dei metalli piuttosto limitati, anche se coadiuvati da 
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Fig. 14 - Test di germinazione in piastra: percentuale (sinistra) ed indice di 
germinazione (destra) (Iannelli et al., 2006a) 
 
Tab. 6 - Risultati dei test di crescita (Iannelli et al., 2006a) 
 
descrizione della tesi  tempo di germinazione (settimane) semi germinati 
Controllo (terra di scavo) 1  90% 
Livorno 1 + ghiaino + compost* 1 80% 
Livorno 2 + ghiaino + compost* 2 80% 
Livorno 1 + terra di scavo* 3 40% 
Livorno 2 + terra di scavo* 3 60% 
Livorno 1 + sansa + compost* 2 70% 
Livorno 2 + sansa + compost* 3 60% 
Livorno 1 + FOS + compost* 2 80% 
 
5.2 Fitoestrazione assistita comparando chelanti sintetici con le 
sostanze umiche 
Per aumentare la solubilità dei metalli pesanti legati alla frazione colloidale del 
sedimento, permettendone così una migliore assimilazione da parte delle piante, 
sono state testate le proprietà chelanti di tre diversi tipi di estraenti: EDTA (Kos et 
al. 2003, Luo et al. 2005, Chen et al. 2004), Acido Citrico (Römkens et al. 2002, 
Luo et al. 2005) e Sostanze Umiche (HS).  
Sono state preparate cinque concentrazioni diverse per ogni estraente e lasciate a 
contatto con il sedimento, in agitazione per 12 ore, 1 gg, 2 gg, 4 gg, 7 gg, 9 gg, 11 
gg, 14 gg. Per la determinazione dei metalli estratti in soluzione è stato utilizzato 
uno spettrometro al plasma in emissione ottica (ICP-AES). 
 
L’EDTA o acido etilendiamminotetracetico è un chelante sintetico, formato da due 
atomi di azoto (N) che portano legati quattro gruppi carbossilici (-COOH) (Figura 
15). Questo forma complessi molto stabili con i metalli ed in modo particolare con il 
piombo, alcuni studi hanno dimostrato che una volta assimilato, il complesso 
EDTA-Pb è traslocato alla parte epigea attraverso il succo xilematico (Vassil et 
al.,1998). L’EDTA stimola anche la fitoaccumulazione a livello radicale di Cd, Cu, 
Ni e Zn ( Luo et al., 2001). 
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Fig. 15 – Struttura chimica dell’EDTA 
 
L’acido citrico (acido 3-carbossi-3-idrossi-1,5-pentandioico) è un acido organico ed 
uno degli acidi più diffusi negli organismi vegetali, essendo un prodotto metabolico 
comune a tutti gli organismi aerobi (ciclo di Krebs). 
È in grado di complessarsi con i prodotti di degrado dei metalli (sali metallici), 
legandoli sia con il gruppo carbossilico terminale (-COOH) che con il gruppo 
ossidrilico (-OH) legato al carbonio iniziale della catena (Figure 16). È considerato 
un chelante debole ma comunque capace di aumentare la fitoestrazione a livello 
radicale (Nigam et al., 2001). 
 
 
Fig. 16 – Struttura chimica dell’acido citrico 
 
Le sostanze umiche utilizzate sono state ricavate da vermicompost, attraverso 
un’estrazione in pirofosfato a pH neutro, in modo da ottenere una frazione di 
carbonio biochimicamente attivo e legato agli enzimi extracellulari del terreno 
(Masciandaro et al., 1997). L’utilizzo del pirofosfato a pH neutro che possiede una 
blanda capacità estraente ha l’importante funzione di far si che gli enzimi 
rimangano attivi. 
Le sostanze umiche non hanno una struttura chimica definita, sono composti 
polimerici persistenti. Rappresentano il composto finale di una complessa 
trasformazione microbiologica che ha come risultato finale la produzione di prodotti 
utili alla nutrizione e alla degradazione di elementi tossici per l’ambiente. Proprio 
questa complessità ed eterogeneità della loro struttura ci ha fatto supporre una loro 
capacità di formare legami di coordinazione con elementi metallici, sequestrandoli 
dal substrato. 
Inoltre l’utilizzo di sostanze umiche come chelanti non provocherebbe nessuna 
alterazione ambientale dato che queste sono un componente costitutivo della 
sostanza organica del suolo. 
 
La cinetica di estrazione ha conferito buoni risultati soprattutto per l’EDTA e per le 
sostanze umiche (Bianchi et al., 2008). 
Al contrario l’utilizzo dell’ acido citrico come chelante dei metalli in questo substrato 
formato da sedimento marino e terra di scavo, ha dato risultati non apprezzabili per 




Si nota che entrambe le sostanze umiche utilizzate sono in grado di solubilizzare i 
metalli ma lavorano meglio in tempi brevi, il contatto con il substrato prolungato nel 
tempo inibisce o probabilmente rende troppo stabile il legame tra acidi umici e 
metalli. 
L’EDTA noto come sostanza chelante già da tempo, esplica la sua azione in modo 
crescente nel tempo. Le due concentrazioni sperimentate (120 mg/l e 480 mg/l) 
lavorano in modo direttamente proporzionale alla loro concentrazione. 
Riferendoci, per esempio alla cinetica del Cu (rame), e confrontando i risultati 
ottenuti tra EDTA e sostanze umiche (Figura 17) notiamo che il quantitativo di 
sostanze umiche necessario per estrarre una concentrazione di metallo di un 
ordine di grandezza inferiore a quella ottenibile con l’EDTA, sia di circa un ordine di 
grandezza superiore. 
Tuttavia i risultati con le sostanze umiche sono stati molto incoraggianti e meritevoli 















Control CA 500 mg/l CA 2000 mg/l EDTA 120 mg/l
EDTA 480 mg/l HS 500 mg/l HS 1000 mg/l
 
 
Fig. 17 – Cinetica di estrazione del Cu: confronto tra EDTA, acido citrico e HS 
(Bianchi et al., 2008) 
 
Per testare le capacità fito-ormonali delle sostanze umiche (Burns et al., 1986), è 
stato svolto il fito-test. Il test viene utilizzato per saggiare l’eventuale tossicità dei 
campioni sulla germinazione di semi di Lepidium sativum. I risultati ottenuti 
(Bianchi et al., 2008) hanno ancor più rafforzato l’ipotesi di usare queste sostanze 
non solo per incentivare l’estrazione dei metalli dal sedimento, ma anche come 
ammendante agronomico. I valori ottenuti in termini di Germination Index 
(procedura standard dei laboratori del CNR-ISE di Pisa) molto maggiori del 100% 
(Figura 18), indicano una bassa fito-tossicità di questo estraente naturale, a tutte e 
due le concentrazioni testate.      
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Fig. 18 – Germination Index (GI%) (Bianchi et al., 2008) 
 
5.3 Speciazione dei metalli nel sedimento 
Le analisi generalmente effettuate sui sedimenti sono limitate alla determinazione 
della concentrazione totale del metallo; i risultati derivanti da tali analisi non danno 
però utili informazioni in merito alla biodisponibilità di elementi potenzialmente 
tossici; a tale scopo sono state sviluppate negli ultimi anni numerose procedure di 
estrazione sequenziale che, basandosi sull’applicazione successiva di estraenti di 
forza differente, permettono di valutare la quantità di metallo presente in varie 
“frazioni” del campione. L’uso di estraenti applicati in sequenza permette di 
dissolvere indipendentemente e in maniera selettiva le frazioni di metalli legate alle 
differenti fasi del solido (Gupta et al., 1996). 
L’“analisi sequenziale” mira alla “distruzione” successiva di fasi specifiche del 
sedimento e simultaneamente gli elementi legati a queste fasi sono liberati. Per 
ottenere informazioni sulla frazione biodisponibile dei metalli di solito sono 
applicate procedure a step singolo. 
Solo dopo gli anni ’70 Gibbs distinse tra i metalli pesanti quelli “facilmente 
disponibili” (in soluzione o adsorbiti), quelli “meno disponibili” (legati dalla 
complessazione alla materia organica o dalla coprecipitazione negli idrossidi 
metallici, rilasciati così solo dagli attacchi chimici) e metalli pesanti “quasi non-
disponibili”, legati alle strutture cristalline.  
Le frazioni di elementi principalmente determinate nell’applicazione delle differenti 
procedure di estrazione esistenti sono quelle relative a metalli scambiabili, legati a 
carbonati, che vengono estratti in condizioni riducenti (come quelli associati a 
ossidi di ferro e manganese), legati a composti ossidabili (come la materia 
organica e i solfuri) e i metalli che rimangono nel residuo. 
Gli estraenti comunemente usati in tali schemi sono generalmente applicati 




ossidanti e acidi forti (Petronio et al., 1993; Pickering, 1986; Qiang et al., 1994; 
Ramos et al.,1994; Ranu et al., 1993; Surija & Branica, 1995). 
In Tabella 7 sono riportati i principali reagenti applicati negli “step” di estrazione. 
 
Tab. 7 - Principali estraenti utilizzati nelle procedure di estrazioni sequenziali (Ure 
et al., 1995). 
 
Frazione di metallo estratta Estraente 
Solubile in acqua H2O 
NH4NO3 0.1 mol L-1 
NaNO3 0.1 mol L-1 
KNO3 0.1 mol L-1 
MgCl2 0.1 mol L-1 
CaCl2 0.05 mol L-1 
Ca(NO3)2 0.1 mol L-1 
Scambiabile e debolmente adsorbita 
CH3COONH4 0.1 mol L-1 pH=7 
CH3COOH 0.5 mol L-1 Legata a carbonati CH3COOH/CH3COONH4 mol L-1 pH=5 
NH2OH*HCl 0.04 mol L-1 
In acido nitrico o acido acetico 
NH4Ox 
Citrato di sodio 
Legata ad ossidi di ferro e manganese 
Bicarbonato di sodio 
H2O2 Legata alla materia organica NaOCl 
 
5.3.1 Frazione dei metalli solubili in acqua 
Questa frazione contiene le specie di metalli più mobili e potenzialmente 
disponibili. Il reagente generalmente in uso è l’acqua (Svete et al., 2000). 
Tuttavia in alcuni casi sono utilizzate anche soluzioni di cloruro di calcio 0.01 mol L-
1 o di nitrato di ammonio 0.1 mol L-1. Mediante l’utilizzo di soluzioni di cloruro di 
calcio in genere vengono estratte concentrazioni maggiori di metalli pesanti rispetto 
a quelle estratte con altri estraenti, probabilmente in seguito alla formazione di 
complessi metallici con lo ione cloruro. 
I metalli solubili in acqua possono essere isolati mediante centrifugazione, 
spostamento o dialisi selettiva. La soluzione estraente per questa frazione non è 
tamponata e quindi è soggetta a variazioni di pH. 
 
 
5.3.2 Frazione scambiabile 
Il passaggio in soluzione di specie di metalli debolmente legati elettrostaticamente 
è possibile attraverso processi di scambio ionico con cationi come Ca+, Mg2+, NH4+. 
L’acetato di ammonio 1 mol L-1 a pH=7 è uno dei reattivi comunemente utilizzati 
per il potere complessante dell’acetato, che ostacola eventuali fenomeni di 
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5.3.3 Frazione associata ai carbonati 
La maggior parte delle procedure prevede per la determinazione della frazione 
carbonatica l’utilizzo di una soluzione di acetato di sodio portato a pH=5 con acido 
acetico. La presenza dell’acido consente di portare in soluzione anche metalli 
legati, in superficie, a minerali, materia organica e ossidi di ferro e manganese che 
richiedano la presenza dell’ossigeno per essere rilasciati. Anche soluzioni di EDTA 
e acido acetico sono in grado di far estrarre la fase carbonatica, ma risultano meno 
selettivi delle soluzioni di acetato di sodio. 
 
5.3.4 Frazione legata a ossidi e idrossidi di ferro e manganese 
Come mostrato in Tabella 6, si possono usare diversi reagenti per estrarre i metalli 
pesanti legati a questa fase del sedimento tra i quali il citrato di sodio, il 
bicarbonato di sodio portato a pH=7.3, l’ossalato d’ammonio acido, in grado di 
dissolvere selettivamente gli ossidi di ferro e manganese amorfi (conducendo 
l’estrazione al buio) e cristallini (in presenza della luce ultravioletta), ed infine 
ultimo, ma non per importanza, l’idrossilammina cloroidrata acidificata (Shuman, 
1982; Chao, 1972) che nelle diverse procedure viene applicata in concentrazioni 
variabili (0.1-1 mol L-1). 
 
5.3.5 Frazione legata alla sostanza organica 
Per studiare gli elementi in traccia nei sedimenti legati alla materia organica sono 
state proposte nel corso del tempo diverse procedure. Un metodo di attacco, che è 
stato preferito all’estrazione con EDTA, consiste nel disperdere la materia organica 
colloidale con pirofosfato di sodio. 
Alcuni autori hanno invece proposto l’uso dell’ipoclorito di sodio per ossidare la 
materia organica e portare in soluzione i metalli ad essa legati. Attualmente il 
metodo più diffuso per la distruzione della fase di sedimento ossidabile consiste 
nell’attacco con perossido d’idrogeno a cui segue un’estrazione con acetato 
d’ammonio per evitare che gli ioni dei metalli dissolti possano essere riassorbiti o 
precipitino. È stato inoltre effettuato uno studio (Campanella et al., 1995), con lo 
scopo di distinguere i metalli associati alla materia organica da quelli legati ai 
solfuri, sostituendo all’attacco con perossido di idrogeno tre estrazioni successive, 
rispettivamente con acido cloridrico, idrossido di sodio e acido nitrico. Anche 
soluzioni di EDTA e DPTA tamponata con trietanolammina a pH=7.3 sono state 
talvolta usate. 
 
5.3.6 Applicazione della procedura BCR 
Per i sedimenti oggetto dello studio, è stata applicata la procedura di speciazione 
emanata dalla Community Bureau of Reference (BCR) proposed by the Standards, 
Measurements and Testing Programme (1987). Tale procedura è stata fatta per 
armonizzare gli schemi di estrazione singoli e sequenziali per i suoli e i sedimenti 
(Ure et al., 1993a, Quevauviller et al., 1996, Latouche et al., 1993; Davidson et al., 
1998). Ad oggi, la procedura BCR è l’unica procedura standardizzata per la quale 
esiste un materiale di riferimento certificato, che consente di convalidare le 
prestazioni analitiche. Tale procedura prevede l’individuazione di tre fasi, come 






Tab. 8 - Procedura BCR di estrazione sequenziale: estraenti e fasi estratte (Ure et 
al., 1995). 
 
Estrazione Estraente Fase estratta 
STEP A CH3COOH 0.11 mol L-1 
Frazione 
“scambiabile/carbonatica” 
STEP B NH2OH*HCl, 0.1 mol L-1 pH=2 Frazione “facilmente riducibile” 
STEP C H2O2 8.8 mol L
-1 poi CH3COONH4 
1 mol L-1pH=2 Frazione “ossidabile” 
 
La procedura BCR è stata applicata su suoli, fanghi, sedimenti, prodotti industriali, 
ceneri e compost (Mossop & Davidson, 2003). 
Con riferimento ai sedimenti di Livorno, la speciazione è stata applicata per il rame 
(Cu) e lo zinco (Zn). In Figura 18, si nota come il Cu si predominante nella forma 
legata alla frazione ossidabile (77%), mentre lo Zn si presenta soprattutto nella 
forma scambiabile (39%) e legata alle specie riducibili (23%).  
  













Fig. 18 – Speciazione dei metalli Cu e Zn (Bianchi et al., 2008) 
 
Confrontando questi risultati con i valori delle cinetiche di estrazione (Figura 17), 
appare come tutta la frazione scambiabile del Cu e tutta quella legata alle specie 
riducibili vengano completamente mobilizzate con EDTA 480 mg/l e HS 1000 mg/l 
(Bianchi et al., 2008). Con riferimento allo Zn, la parte scambiabile è totalmente 
mobilizzata solo utilizzando EDTA 120 e 480 mg/l, mentre le HS (a 1000 mg/l) 
sono in grado di rimuovere solamente l’8% di questa frazione. La performance 
dell’acido citrico è risultata sempre non soddisfacente. 
Concludendo, ciò che si osserva da questi risultati di laboratorio, è che le sostanze 
umiche (HS) sono un buon compromesso di tipologia di estraente da utilizzare, 
date le capacità chelanti e le spiccate proprietà agronomiche. 
Tale estraente naturale è stato successivamente testato su meso-scala (lisimetri 
piantumati in serra), dati i soddisfacenti ed innovativi risultati ottenuti in una prima 
fase di sperimentazione su scala di laboratorio.        
 
5.4 Test di fitoestrazione utilizzando una specie erbacea (Paspalum 
vaginatum) 
Riferendosi ai risultati ottenuti per la cinetica di estrazione e la speciazione dei 
metalli (Cu e Zn) nel sedimento, è stata allestita una prova su vasetti, piantumati 
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Controllo 
(H2O) 
con 2 piantine ciascuno di Paspalum vaginatum, specie erbacea nota per la sua 
elevata resistenza alla salinità nei sedimenti (Hue et al., 2002) e tossicità da 
metalllo pesante nei suoli (Shu et al., 2002). I chelanti utilizzsti sono quindi stati: le 
sostanze umiche (HS) a 500 mg/l e 1000 mg/l, l’EDTA a 120 mg/l e l’ac ido citrico a 
500 mg/l. I vasetti utilizzati per le prove sono riportai in Figura 19.  
I risultati ottenuti (Bianchi et al., 2008), hanno mostrato che nessun trattamento ho 
influenzato significativamente né la produzione di biomassa del Paspalum 
vaginatum, né la fitoestrazione del Cu e Zn. Questi bassi valori possono essere 
attribuiti alla breve durata dell’esperimento (due settimane) e/o alle scarse 











Fig. 19 – Allestimento vasetti per prova estraenti  
 
Alla luce dei risultati ottenuti, si è concluso che l’utilizzo della specie erbacea 
Paspalum vaginatum è stata utile prevalentemente per il pretrattamento dei 
sedimenti contaminati, grazie all’effetto della pianta nell’incentivare la crescita di 
differenti specie microbiche nella rizosfera (Bianchi et al., 2008). 
Queste considerazioni hanno incoraggiato l’installazione di una sperimentazione 
su lisimetri, piantumati prima con la sopraccitata specie erbacea e poi, a distanza 
di tre mesi, con una specie arbustiva (Tamarix gallica), al fine di ottimizzare il 
processo fitoestrattivo, previo trattamento della matrice di crescita della piante, 














6. SPERIMENTAZIONE SU LISIMIETRI 
L’allestimento su lisimetri si è posta come obiettivo, sulla base delle esperienze 
pregresse acquisite in scala di laboratorio, di trasformare i sedimenti in una matrice 
non contaminata (tecno-suolo), utilizzabile per ripristini ambientali di aree 
degradate o applicazioni agronomiche simili. 
L’impianto, realizzato presso la serra dell’Istituto per lo Studio degli Ecosistemi 
(ISE-CNR) di Pisa (Figura 20), è stato monitorato anche idraulicamente mediante 
l’utilizzo di una sonda capacitiva per misure di dettaglio del contenuto d’acqua della 




Fig. 20 – Serra del CNR-ISE sede di Pisa, locazione degli impianti di 
fitorimediazione su mesoscala 
 
La sperimentazione della fitorimediazione per la decontaminazione dei sedimenti di 
dragaggio è stata effettuata su impianti pilota in mesoscala.  
Per mesoscala si intende un compromesso tra una scala di laboratorio ed una 
scala reale, passaggio fondamentale per validare i risultati di laboratorio e testare 
l’efficienza dell’impianto pilota allestito.  
La sperimentazione, nei suoi tre anni di attività, si è articolata in due ricerche 
successive e propedeutiche. La prima fase è stata finalizzata all’applicazione della 
tecnica di fitorimediazione ed in particolare volta al processo di fitoestrazione 
assistita, mediante l’utilizzo di agenti chelanti, capaci di aumentare la solubilità e 
biodisponibilità dei metalli nel suolo. 
La seconda fase, realizzata perfezionando le condizioni sperimentali in base ai 
risultati del primo anno e mezzo di attività, è stata focalizzata sull’ottenimento di un 
tecno-suolo, ovvero sulla trasformazione del sedimento in una matrice 
biologicamente attiva e dai connotati agronomici di un suolo (tessitura, capacità di 
ritenzione idrica, contenuto di nutrienti, ecc.). 
Ciascuna fase è stata anche corredata da attività di laboratorio, con cui è stata 
monitorata in continuo l’evoluzione della sperimentazione. 
Infine è stato sviluppato uno strumento per la guida delle scelte progettuali che, 
visto il notevole numero di variabili e parametri in gioco, è stato basato sulle regole 
ed i concetti dell’analisi multi-criteria. Come tentativo di creare uno strumento di 
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gestione e monitoraggio del processo di fitoestrazione assistita (dosaggio e 
modalità di somministrazione degli agenti chelanti, monitoraggio irriguo, etc.) è 
stato anche sviluppato un modello concettuale del processo di fitoestrazione, 
calibrato con i dati ricavati dalle attività di laboratorio. 
 
6.1 Fitoestrazione dei metalli pesanti 
La ricerca è stata essenzialmente volta ad accertare le prestazioni di fitoestrazione 
dei metalli pesanti ad opera di due diverse essenze vegetali scelte in base alla loro 
capacità di resistere alle condizioni avverse di salinità e tessitura fine del 
sedimento, nonché alle loro capacità fito-rimediative (si veda capitolo sull’analisi 
multicriteria). 
Inoltre, sono state studiate le condizioni di irrigazione e la metodologia colturale da 
adottare ai fini dell’applicazione del metodo, prevedendo anche la 
somministrazione di sostanze umiche come agenti chelanti. Ciò in quanto si è 
ritenuto che i criteri agronomici tradizionalmente adottati, essendo messi a punto ai 
fini di ottimizzare la produttività colturale, non necessariamente coincidano con 
quelli di più opportuna adozione in progetti di fitorimediazione.  
L’installazione è composta da dieci lisimetri contenenti il sedimento dragato dal 
canale industriale del Porto di Livorno, preventivamente condizionato (terra di 
scavo aggiunta al sedimento nel rapporto 1:5 in peso e omogeneizzato in 
betoniera), posizionati in luogo opportunamente isolato da eventi meteorici, al fine 
di un corretto bilancio idrico. 
 
6.1.1 Descrizione dell’impianto  
L’impianto consiste in dieci lisimetri in PVC, di 31 cm di diametro esterno e 1 m di 
altezza, poggianti su una struttura in cemento. Ciascun lisimetro è dotato di un 
dispositivo idraulico a tenuta, per la raccolta del percolato (taniche da 20 l).  
Le diverse tesi allestite sono state le seguenti: 
1. Lisimetri di controllo (C) in doppio, contenenti la miscela composta dal 
sedimento e dal materiale inerte (1:5 in peso). 
2. Lisimetri piantumati (P) in triplo, contenenti oltre alla miscela, uno strato 
superficiale di circa 10 cm di miscela (sedimento-materiale inerte) ammendata 
con compost verde nel rapporto 1:1 in peso e piantumati con 3 piante di 
tamerici (Tamarix gallica) e 3 piantine di paspalo (Paspalum vaginatum) 
(Figura 21).  
3. Lisimetri come in 2. ma con aggiunta di lombrichi della specie terrestre Eisenia 
foetida (PL). 
4. Lisimetri come in 3. ma senza piante (L), in triplo. 
Sono stati allestiti altri controlli in vasi con sottovaso, riempiti con terreno di campo, 
piantumati con paspalo (SP), in doppio e con una pianta di tamerice (ST), in triplo. 
Quest’ultimi sono stati utilizzati per osservare la crescita delle piante in buone 
condizioni agronomiche, senza l’effetto di inquinanti o altri elementi potenzialmente 
inibitori della crescita. 
Almeno un lisimetro per tesi è stato dotato di alloggiamento per una sonda 
capacitiva (DIVINER 2000, Senteck Sensor Technologies, Australia) di 
misurazione della distribuzione verticale di contenuto d’acqua per la valtazione del 
bilancio idrico. In Figura 22 sono riportate la pianta e la sezione delle due tipologie 







Fig. 21 – Lisimetri di controllo (C, in doppio) e piantumati con paspalo e tamerice 
(P, in triplo). 
 
6.1.2 Applicazione di agenti chelanti biodegradabili (sostanze umiche) 
Le sostanze umiche (HS) utilizzate come agenti chelanti per la solubilizzazione dei 
metalli presenti nel sedimento, sono state ricavate da vermicompost, prodotto 
dall’attività biologica dei lombrichi (Eisenia foetida), attraverso un’estrazione in 
pirofosfato a pH neutro, in modo da ottenere una frazione di carbonio 
biochimicamente attivo. L’utilizzo del pirofosfato a pH neutro, il quale possiede una 
blanda capacità estraente, ha avuto l’importante funzione di mantenere gli enzimi 
attivi. Il dosaggio è stato fissato sulla base della capacità chelante delle sostanze 
umiche nei lisimetri P ed è stato di 0,5 gHS/kgss, somministrato a una 
concentrazione di 1000 mgHS/l. Tale valore è stato determinato a partire dalla 
sperimentazione di laboratorio, pregressa (Bianchi et al., 2008) e ridotto poi di 
1/20. Il volume del lisimetro trattato ha coinvolto una profondità di 12 cm, suddivisi 
fra lo strato superficiale composto da torba artificiale e mistura, con peso specifico 
di 1,4 kg/dm3, e quello sottostante di sola mistura, con peso specifico di 2 kg/dm3, 
entrambi spessi 6 cm. 
L’applicazione è avvenuta in due sessioni, la prima da Giugno ad Agosto 2007, 
dosando sino a 0,26 mgHS/kgss alla concentrazione media di 653 mgHS/l e la 
seconda, ad Ottobre 2007, con dosaggio di 0,25 mgHS/kgss alla concentrazione 
media di 926 mgHS/l. La somministrazione delle sostanze umiche ha sostituito la 
consueta irrigazione, ripresa a fine dosaggio. 
 































Fig. 22 – Sezioni e piante dei lisimetri C (a sinistra) e P, PL ed L (a destra). 
Miscela: sedimento e materiale inerte (1:5 in peso). Ammendante: compost verde, 
aggiunto in rapporto 1:1 (in peso). Le misure sono espresse in cm. 
 
6.1.3 Monitoraggio idraulico 
In un impianto di fitorimediazione risulta fondamentale la gestione idraulica, con 
l’obiettivo di regolare la modalità di irrigazione, garantendo il giusto apporto idrico 
richiesto dalle piante ed allo stesso tempo riducendo, quanto più possibile, la 
produzione di percolato. La presenza di percolato su un’applicazione su scala 
reale, potrebbe essere associata al rischio di perdita di metalli solubilizzati nel 
sottosuolo, con la conseguente possibile contaminazione di eventuali falde 
sottostanti. E’ risultato quindi fondamentale un corretto monitoraggio idrico dei 
lisimetri dell’impianto pilota ottenuto, misurando somministrazione e perdita di 
volume d’acqua e variazione del contenuto d’acqua interna a ciascun lisimetro. E’ 
stato anche valutato, mediante misure chimiche periodiche del percolato prodotto, 
il contenuto dei metalli persi per lisciviazione. 
Il monitoraggio idraulico ha permesso di confrontare l’apporto idrico e il percolato 
per le varie tesi indagate durante i diversi mesi dell’anno. Nelle tesi piantumate (P 




capacità di campo in modo da limitare il percolato e allo stesso tempo ottimizzare 
lo sviluppo delle essenze vegetali. Nelle altre tesi (C ed L) sono stati forniti volumi 
idrici analoghi. Poiché il percolato era presente in ogni tesi, è stato possibile 
assumere che l’umidità fosse sempre circa pari alla capacità di campo: la 
differenza tra volume apportato e percolato ha quindi fornito una stima dell’evapo-
traspirazione. In Figura 23, ad esempio, sono riportati i volumi di acqua 
somministrata, percolata ed evapotraspirata dai lisimetri C e PL. 
L’ipotesi della costanza del contenuto d’acqua e quindi della variazione nulla nei 
diversi periodi è stata validata dall’ andamento del contenuto d’acqua rilevato con 
la sonda capacitiva. La presenza delle piante ha ridotto drasticamente la quantità 
di percolato (Figura 23), dimostrando, nelle applicazioni reali, la loro importante 
funzione di sicurezza rispetto al rischio di inquinamento delle falde. 
L’andamento del contenuto d’acqua è risultato sovrapponibile per i lisimetri L e C e 
con piccole differenze, nei primi centimetri, per i P e PL. In Figura 24 sono riportati 
a titolo di esempio, i grafici della variazione del contenuto idrico interno ai lisimetri 
C e PL registrati nel mese di Luglio ed Agosto. 
La presenza delle piante e dei lombrichi ha provocato una diminuzione del 
contenuto d’acqua nel tratto occupato dalle radici (rizosfera), a 10-25 cm di 
profondità (Figura 24). Ciò è ancor più evidente se confrontato con i lisimetri di 
controllo (C), dove si è registrato un andamento continuo. 
Tale diminuzione è anche indice di un possibile sequestro di acqua da parte 
dell’attività enzimatica dei microrganismi durante la degradazione dei composti 
organici (idrocarburi) presenti nel loro microambiente. Nell’ultimo tratto e senza 
distinzione tra i vari lisimetri, fra gli 80-84 cm si osserva una diminuzione del 
contenuto d’acqua per effetto di chiamata del drenaggio posto al fondo. 
Il diverso comportamento dei lisimetri piantumati e/o con lombrichi rispetto a quelli 
di controllo è un risultato particolarmente importante, in quanto ha dimostrato 
l’efficacia della tecnica proposta nell’attivazione microbiologica del sistema. 
Infine, è emersa l’importanza dell’integrazione tra l’approccio fisico e biochimico, 
chiave di lettura dei processi coinvolti nella bonifica di matrici contaminate 
mediante l’utilizzo di piante. 
 




















































































































































Fig. 23 – Bilancio idrico mensile dei lisimetri C (sopra) e PL (sotto). Vi: Volume in 
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Fig. 24 – Variazioni del contenuto d’acqua interno ai lisimetri C (sinistra) e PL 
(destra), misurate a Luglio ed Agosto 2007. Il tratteggio rosso indica il livello medio 
del suolo nel lisimetro. 
 
6.1.4 Analisi critica dell’attività sperimentale 
Dopo circa due anni di attività sperimentale, si è voluto indagare anche 
macroscopicamente l’assetto fisico-strutturale raggiunto nei lisimetri utilizzati nello 
studio del processo di fitoestrazione. Infatti il problema principale dei materiali a 
tessitura fine è il possibile impaccamento, soprattutto negli starti profondi non 
raggiunti dall’apparato radicale delle piante. Per indagare tale problema, sono stati 
effettuati alcuni carotaggi longitudinali e sezionamenti verticali lungo tutta lo 
sviluppo del lisimetro. 
Il taglio è stato effettuato aprendo una finestra verticale di ampiezza 10 cm lungo 
l’intero lisimetro, depurato dello strato drenante, al fine di evitare la fuoriuscita e 
quindi la possibile rottura, del terreno contenuto (Figura 25). Osservando l’apertura 
è emerso un effettivo impaccamento della miscela nei 10-15 cm dal fondo, strato 
immediatamente sovrastante la parte drenante ed a contatto con la rete metallica 
di separazione tra ghiaione e miscela (Figura 26). Questo risultato è stato 
osservato sia per in controlli (C) sia per i lisimetri P, PL ed L. In questi ultimi 
(escluso gli L), ed a conferma del positivo adattamento delle piante, è stato 
possibile notare la presenza di radici (peli radicali) fino ad una profondità di circa 
60 cm (Figura 26). 
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Fig. 26 – Impaccamento dei 10-15 cm sovrastanti lo strato drenante (sinistra) 
riscontrato in tutti i lisimetri. Presenza di peli radicali a 50 cm di profondità nei 
lisimetri P e PL (destra). 
 
I campionamenti del materiale sono stati effettuati con una sgorbia (Figura 27) ed i 
lisimetri indagati sono stati quelli interessati maggiormente dal problema di ristagno 
idrico, ovvero uno piantumato ed uno con solo lombrichi. 
Le analisi sulla granulometria, effettuate con il metodo gravimetrico, hanno 
confermato l’omogeneità granulometrica della miscela interna ai lisimetri, 
evidenziando però l’elevata percentuale di limo nelle zone centrali (15 – 70 cm) 
rispetto alla sabbia. A titolo di esempio, in Figura 28 è riportata la granulometria dei 








Fig. 27 - Carotaggio su tutta l’altezza del lisimetro utilizzando una sgorbia. A 
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Fig. 28 - Granulometria interna al lisimetro L2 misurata con il metodo gravimetrico, 
alle varie profondità. 
 
La tecnica studiata e monitorata per quasi due anni, ha sicuramente contribuito ad 
un miglioramento fisico-strutturale e biochimico del sedimento. 
Non meno importante è stato il successo dell’adattamento alla matrice salina delle 
specie vegetali selezionate (una erbacea, il paspalo ed una arbustiva, la tamerice). 
Quest’ultime, unite al pre-condizionamento del sedimento, hanno contribuito al 
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miglioramento di tessitura della matrice nella zona direttamente interessata 
dall’apparato radicale, conferendo anche un miglioramento di permeabilità ed 
areazione. Questo ha portato ad un’attivazione della popolazione microbica 
presente nella rizosfera che, unita alla presenza dei lombrichi laddove presenti 
(lisimetri PL), ha dato luogo alla degradazione dei composti organici. 
Risultati meno soddisfacenti sono stati raggiunti in termini di fitoestrazione dei 
contaminanti inorganici. La fitoestrazione assistita da chelanti (sostanze umiche) 
ha evidenziato una buona solubilizzazione dei metalli, ma un modesto 
assorbimento radicale seguito da un ancor più scarso trasferimento nella parte 
































































Fig. 29 – Metalli totali espressi in milliequivalenti (mEq/kg) nelle radici (root) e nelle 
foglie (shoot) del paspalo (a) e della tamerice (b), all’inizio e fine sperimentazione 
nei vari lisimetri 
 
Tab. 9 – Effetti combinati del paspalo e tamerice sulla traslocazione dei metalli nei 
differenti lisimetri 
 
 Controlli P PL 
“Shoot-to-root quotient”  
Zn 1.1 0.9 0.8 
Cu 0.0 2.4 1.9 
Ni 1.3 1.1 1.5 
Pb 0.0 1.0 0.8 
Cd 3.0 1.6 1.3 
Cr 0.2 1.3 0.0 
Metalli nelle foglie/frazione disponibile nel sedimento (%) 
Zn 0.15 0.02 0.03 
Cu 0.00 0.01 0.02 
Ni 0.79 0.10 0.60 
Pb 0.00 0.02 0.03 
Cd 0.94 0.05 0.15 
Cr 0.18 0.04 0.03 
 
Un’analisi critica dei risultati ottenuti, unita ai problemi idraulici di impaccamento del 




attività di ricerca finalizzata al miglioramento dell’attività biologica del sedimento già 
in atto, e della sua successiva trasformazione in tecno-suolo. 
Il fine ultimo di questa trasformazione è la possibilità di riutilizzare i sedimenti di 
dragaggio portuale mediante ricollocazione a terra, secondo un approccio 
innovativo finora poco sperimentato e mai applicato. 
 
6.2 Trattamento dei sedimenti per la produzione di tecno-suolo 
La seconda fase, finalizzata all’ottenimento di un prodotto finale ricollocabile a terra 
(tecno-suolo), ha previsto l’allestimento di un nuovo impianto sperimentale su 
mesoscala. Per raggiungere tale obiettivo, è stato preso come riferimento un suolo 
agronomico ottimale, originato a partire da materiale inerte di scavo. Su tale 
matrice sono state piantumate le stesse specie scelte per la matrice sedimento da 
trasformare e le stesse pratiche di monitoraggio. 
 
6.2.1 Prove di permeabilità sulla miscela sedimento-materiale inerte 
Il materiale derivante dalla precedente fase è stato sottoposto a prove di 
permeabilità. Il mal funzionamento idrico dei precedenti lisimetri è da imputarsi 
all’impaccamento creatosi dopo circa due anni dall’impianto in particolare nello 
strato inferiore, a causa della tessitura fine e del basso livello di permeabilità della 
miscela sedimento-materiale inerte evidenziato dai sezionamenti verticali. 
Sono state quindi effettuate alcune prove di permeabilità a carico costante sul 
materiale già in essere. Come permeametro è stata utilizzata una siringa da 60 ml 
in cui è stato posto il campione da sottoporre alla prova (miscela prelevata da 
ciascun mesocosmo della precedente fase); come serbatoio di raccolta è stata 
utilizzata una buretta graduata. 
La prova è consistita nello stabilire il carico idraulico h, costante durante l’intero 
svolgimento, e nel misurare, a tempi prestabiliti, il flusso Q attraversante il 
campione fino a completa stabilizzazione. La prova è stata ripetuta per almeno 
cinque valori di carico idraulico, al fine di individuare correttamente la regione 
caratterizzata dalla relazione di Darcy: K = V·i con V = Q/At dove Q rappresenta la 
quantità d’acqua filtrata attraverso il campione e raccolta nella buretta, A la sezione 
del campione coincidente con la sezione della siringa e t il tempo misurato con il 
contasecondi. 
Le prove sono state effettuate su campioni prelevati da ciascun tipo di mesocosmo 
della fase 1 (C, P, PL ed L) a diversi rapporti miscela - materiale inerte, con 
l’obiettivo di individuare quelli con permeabilità intorno a 10-4 m/sec, 
rappresentativa di un buon drenaggio. Per la miscela di partenza, senza aggiunta 
di ulteriori quantitativi di materiale inerte, si sono registrati valori di permeabilità 
dell’ordine di 10-5 m/sec.  
Per i lisimetri C (i più impaccati), i risultati più soddisfacenti sono stati ottenuti 
aggiungendo il 27% in peso secco di materiale inerte. Tale percentuale è stata 
presa come riferimento per tutte le altre prove ed adottata anche per i lisimetri P e 
PL. E’ stato così allestito il nuovo impianto su mesoscala, piantumando i lisimetri 
con la stessa specie erbacea selezionata per la precedente ricerca, dati i risultati 
positivi di adattamento all’ambiente ostile (non propriamente ancora di suolo 
agronomico) ed al posto della tamerice, una leguminosa (Trifolium alexandrinum) a 
causa delle dimensioni più ridotte dei nuovi lisimetri.  
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6.2.2 Descrizione dell’impianto 
Il nuovo impianto pilota è costituito da 8 lisimetri di altezza 60 cm e diametro 50 
cm, riempiti con matrice da trattare secondo le tesi di seguito esposte e dotati di 
strato di fondo in ghiaino siliceo pezzatura 0,5÷1 cm. 
Le modifiche rispetto alla precedente installazione sono state apportate al fine di 
concentrarsi al meglio sul nuovo obiettivo proposto, basandosi sui risultati raggiunti 
durante la ricerca precedente, principalmente finalizzata allo studio della 
fitoestrazione. E’ stato anche deciso di diminuire le variabili in analisi (per esempio, 
eliminare la tesi con i soli lombrichi, ovvero i lisimetrmi L) al fine di focalizzare 
l’attenzione sul prodotto finale da ottenere.  
I nuovi lisimetri (n. 8) sono realizzati come di seguito: 
1. Lisimetri con terreno (T), in doppio, piantumati con paspalo (Paspalum 
vaginatum) e trifoglio (Trifolium alexandrinum); 
2. Lisimetri con miscela derivante dai lisimetri P del primo impianto (in doppio) 
ulteriormente miscelata con materiale inerte (27% in peso secco) e piantumata 
con paspalo e trifoglio; 
3. Lisimetri con miscela derivante dai lisimetri PL del primo impianto (in doppio) 
ulteriormente miscelata con materiale inerte (27% in peso secco) e piantumata 
con paspalo e trifoglio, in presenza di lombrichi adulti (Eisenia foetida); 
4. Lisimetri di controllo (C) con miscela derivante dai lisimetri C del primo 
impianto (in doppio) ulteriormente miscelata con materiale inerte (27% in peso 
secco). 
La miscela sedimento-materiale inerte derivante dalla ricerca precedente è stata 
fatta essiccare all’aria per circa un mese e poi triturata (mediante trituratore per 
cemento) ed unita al nuovo quantitativo di materiale inerte, determinato mediante 
le prove di permeabilità che hanno portato ad una quantità in peso secco da 
aggiungere del 27%. Nei lisimetri di cui a 2. e 3. è stato anche miscelato (nei primi 
5 cm) fango stabilizzato da trattamento di depurazione biologica (impianto La 
Fontina, Pisa) al fine di migliorare ulteriormente l’adattamento agronomico. 
Dallo schema proposto emergono tre gradi di qualità agronomica crescenti: la 
miscela degradata (lisimetri tipo C), la trasformazione della miscela degradata, 
mediante l’aggiunta di nutrienti, piante e/o lombrichi (lisimetri P e PL) e l’ottimo a 
cui ambire, ovvero i lisimetri T. Un’immagine dell’impianto è riportata in Figura 30. 
Dall’immagine appare evidente come la crescita della specie erbacea (paspalo) e 
della leguminosa (trifoglio) sia addirittura migliore nelle tesi allestite con il 
sedimento (P e PL). Questo può essere imputato alla capacità di tale matrice di 
trattenere acqua capillare, a scapito della più facile perdita per lisciviazione che si 
verifica in un terreno.   
In Tabella 10 sono riportati invece i valori ottenuti per alcuni parametri chimici 
(carbonio organico totale – TOC, azoto totale – TN, fosforo totale – TP, azoto 
organico – TK, pH, conducibilità elettrica – CE, sodio - Na) ed in Tabella 11 per i 








Fig. 30 – Lisimetri (P, PL e T) piantumati con Paspalum vagniatum e Trifolium 
alexandrinum e controllo (C) 
 

















P 1,96 b 0,1945 b 762 b 6318 a 8,47 a 404 b 975 c 
PL 1,75 b 0,1785 b 767 b 5373 b 8,27 a 347 b 1484 b 
C 1,17 c 0,1400 b 47 c 6090 a 8,19 b 714 a 2997 a 
0-15 
T 2,71 a 0,2610 a 4912 a 5060 b 7,68 c 127 c 509 c 
P 1,33 b 0,0835 b 178 c 6343 a 8,57 a 645 b 2542 a 
PL 1,31 b 0,0805 b 178 c 5203 b 8,33 a 705 b 2083 b 
C 1,07 c 0,0465 b 470 b 5030 b 8,12 a 1200 a 2786 a 
15-25 
T 2,62 a 0,2865 a 4892 a 4664 c 7,91 b 101 c 306 c 
 
Dai dati appare chiaro come, con due anni di sperimentazione, il sedimento 
cominci ad assumere le peculiarità di un terreno. Risultato questo soddisfacente, 
considerando la matrice geologicamente inerte e biologicamente inattiva, di 
partenza. Con l’obiettivo di testare le proprietà agronomiche raggiunte dalla matrice 
sedimento (Bianchi et al., 2009b), è stata fatta una ricerca in letteratura (Tabella 
12), che ha messo in luce l’effettiva efficacia della tecnica adottata. 
E’ interessante notare come tale tecnica non convenzionale, basata 
sull’interazione tra piante, lombrichi e microorganismi associati alla rizosfera, sia 
stata efficace nel ripristinare quelle peculiarità proprie di un suolo, ad un sedimento 
povero di nutrienti e caratterizzato da una matrice asfittica.  
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P 65 b 240 a 1,15 a 55 a 80 b 55 b 3600 a 
PL 115 a 238 a 0,41 b 55 a 63 b 57 b 2925 a 
C 56 b 221 a 0,39 b 51 a 127 a 67 a 3450 a 
0-15 
T 45 c 78 b 0,38 b 43 b 35 c 60 b 817  b 
P 106 a 176 b 1,86 a 61 a 59 b 50 b 3000 a 
PL 64 b 197 a 0,39 b 55 a 74 a 59 b 3100 a 
C 54 c 160 b 0,25 c 63 a 87 a 71 a 2500 a 
15-25 
T 48 c 85 c 0,39 b 39 a 49 c 64 b 824 b 
 
Tale tecnica si basa su un approccio sviluppato fondamentalmente su tre livelli: le 
piante rilasciano gli essudati radicali, i microorganismi li mineralizzano rilasciando 
nutrienti ed i lombrichi a loro volta, si cibano di questi ultimi favorendo anche 
l’areazione ed una buona permeabilità del medium.  
Questo approccio a tre componenti (Bianchi e Ceccanti, 2009), si pone come un 
potente sistema ecologico in grado di sostenere tutto il processo di bonifica di una 









Tab. 12 – Principali indicatori di qualità di un suolo e confronto con il sedimento 
trattato, dopo sei mesi 
 
 U.M. Sedimento Ranges per suolo agronomico Riferimento 





elettrica (µS/cm) 1540 - 3625 
< 2000 viable for all cultivations
2000-4000 risk for sensitive  
cultivations 
4000-8000 risk for all 
cultivations 







organico totale (g/kg) 13 - 20 
For a sandy loam soil: 
<7 low; 7-9 normal; 9-12 good; 
>12 very good 
Sequi, 1989; 
Violante, 2000 













Na totale (g/kg) 9.5 - 25 0.8 – 25 Sequi, 1989; Violante, 2000 
C/N - 9.8 - 16 < 8 low; 8 - 12 medium; > 12 high 
Sequi, 1989; 
Violante, 2000 
P solubile (mg P2O5/kg) 100 - 230 > 70 required content Violante, 2000 
Bulk density (g/cm3) 0.90 – 0.92 1-1.4 structured soil; 1.2-2 non-struct. soil Violante, 2000 
C.E.C. (meq/100g) 16 - 18 <10 low; 10-20 medium; > 20 high 
Sequi, 1989; 
Violante, 2000 
Tessitura - Sandy-loam Sandy-loam USDA 
β-Glucosidasi (µg PNP/gh) 15 -30 20-200 degraded soils; 140-700 natural soils 
Chander et al., 
1997; Trasar-
Cepeda et al., 
2008 
Fosfatasi (µg PNP/gh) 120 - 200 100-200 cultivated soils 
Chander et al., 
1997; Trasar-
Cepeda et al., 
2008 
Ureasi (µg N4+/gh) 10 - 30 20-40 natural soils Garcia and Hernadez, 2000 
Cu (mg/kg) 20 - 30 5 - 17 Masciandaro et al., 2006 
Zn (mg/kg) 110 - 130 20 - 40 Masciandaro et al., 2006 
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7. MODELLO CONCETTUALE DI FITOESTRAZIONE 
La messa a punto di un adeguato modello concettuale del processo di 
fitoestrazione applicato ai sedimenti ha dato un utile contributo per l’ottimizzazione 
della tecnica, contribuendo inoltre a definire alcuni parametri applicativi (modalità di 
dosaggio del chelante, biodisponibilità del metallo, tempo richiesto per la bonifica, 
ecc.) che risultano ancora poco chiari e legati alle sole esperienze di laboratorio.  
Il modello proposto è basato su parametri chimico-fisici accessibili al fine di stimare 
la tempistica di decontaminazione e giungere all’ottimizzazione del processo di 
fitoestrazione.  
Il modello descrive il destino di un singolo metallo durante il processo, espresso 
come concentrazione riferita al peso secco della matrice solida (mg/Kgss). Lo 
schema concettuale considera tre sottoprocessi principali descritti per mezzo di 
equazioni dedicate: 
- Mobilizzazione dei metalli dalla matrice solida alla soluzione acquosa presente 
nel suolo; 
- Trasferimento dei metalli dalla soluzione acquosa al sistema radicale; 
- Traslocazione dei metalli dal sistema radicale alla parte aerea. 
La suddivisione in sottoprocessi permette di parametrizzare il modello con 
maggiore accuratezza, dal momento che ogni parametro può essere correlato ad 
una singola fase del processo.  
E’stato quindi modellato e calibrato il passaggio in soluzione dei metalli dalla 
matrice solida alla soluzione acquosa del sedimento (primo sottomodello), 
considerando anche il dosaggio di agenti chelanti.  
Lo sviluppo dei successivi sottomodelli, per la formulazione dell’intero processo di 
estrazione del metallo dalla matrice solida alla pianta, potrebbe essere fatto 
ricavando i dati sperimentali di calibrazione da sperimentazioni su colture 
idroponiche. In questo modo i metalli si troverebbero subito in forma scambiabile 
con le essenze vegetali, con una riduzione dei tempi sperimentali. In questa fase di 
studio, tali sottoprocessi sono stati studiati nella loro complessa teoria, con 
l’auspicio di poter completare la formulazione in futuro. 
 
7.1 Struttura e ipotesi preliminari del modello di mobilizzazione dei 
metalli  
Al fine di fornire una semplice base di modellazione del complesso processo di 
fitoestrazione per lo sviluppo del primo sottoprocesso, non è stata contemplata la 
competizione tra i vari metalli presenti nel sedimento ai fini della solubilizzazione 
ed è stata trascurata l’influenza sul processo, del pH e di altri ioni (come effettuato 
già da altri autori, ad esempio Polettini e Pomi, 2007, relativamente allo ione Ca2+).  
Queste semplificazioni saranno meritevoli di un successivo sviluppo ed 
approfondimento, data l’incidenza potenzialmente elevata sull’efficacia della 
tecnica di fitoestrazione. 
La mobilizzazione dei metalli dalla matrice solida (nel modello qui esposto definita 
come suolo, poiché estendibile a qualsiasi matrice solida contaminata e non solo ai 
sedimenti) alla soluzione acquosa presente nel suolo è stata simulata mediante 
una cinetica di semisaturazione sulla base dei lavori di Brennan e Shelley (1999) e 




( ) = ⋅ +suolo max t
tC t C
K t
       (1) 
La concentrazione di metallo solubilizzato Csuolo [mg/kgss] varia al variare del tempo 
di contatto t [giorni] del sedimento con il chelante, secondo una costante di 
semisaturazione Kt [giorni], fino ad una concentrazione massima Cmax [mg/kgss]. 
Tale schematizzazione si adatta meglio di altre (curva logaritmica, parabolica, 
esponenziale) ai dati sperimentali e richiede la calibrazione dei due soli parametri 
Cmax e Kt. 
La massima concentrazione di metallo solubilizzato è funzione della diversa 
biodisponibilità del metallo all’interno della matrice solida; in particolare può essere 
individuata una frazione immediatamente disponibile f1 [mg/kgss], una frazione 
legata alle sostanze riducibili f2 [mg/kgss], una frazione legata alle sostanze 
ossidabili f3 [mg/kgss] ed una frazione non biodisponibile, intimamente legata al 
reticolo cristallino della matrice solida f4 [mg/kgss]. Tali frazioni sono determinabili 
sperimentalmente mediante un’analisi di speciazione (Möcko e Waclawek, 2004; 
Rauret et al., 1998). Nel modello, Cmax è stata preliminarmente espressa come 
sommatoria delle prime tre frazioni biodisponibili (f1+f2+f3), considerando anche la 
sua dipendenza dalla concentrazione di chelante eventualmente dosato Cch 
[mg/kgss] secondo uno schema che prevede una costante di semisaturazione 
dedicata Kc [mg/kgss]: 
( )1 2 3= + + ⋅ +chmax C ch
CC f f f
K C
  (2) 
Secondo la formulazione (2) associata alla (1), il dosaggio di chelante è sempre 
necessario per ottenere un qualsiasi livello di solubilizzazione dei metalli. Tuttavia 
nel corso delle sperimentazioni finalizzate alla calibrazione del modello, è emerso 
come parte della frazione immediatamente biodisponibile solubilizzi anche in 
assenza di chelante (seppur mostrando valori molto bassi, prossimi allo zero). Per 
tenere conto di questa evidenza sperimentale, f1 viene descritta come somma di 
due parti, la prima delle quali p [-] è la quota estraibile con acqua: 
( )1 1 11= ⋅ + − ⋅f p f p f        (3) 
La quota parte p viene individuata sperimentalmente riferendosi alla 
concentrazione massima del metallo solubilizzato in assenza di chelante CmaxCTRL 




        (4) 
In base alla (3), l’equazione (2) diventa: 
( )1 1 2 31⎡ ⎤= ⋅ + − ⋅ + + ⋅⎣ ⎦ +chmax c ch
CC p f p f f f
K C
    (5) 
In conclusione, sostituendo la (5) nella (1), si ottiene il modello cinetico di 
solubilizzazione dei metalli (6), il quale assume la forma seguente: 
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C tC p f p f f f
K C K t
  (6) 
7.1.1 Dati usati per la calibrazione 
Per la calibrazione del modello di solubilizzazione sono stati utilizzati i dati 
sperimentali provenienti dalle analisi convenzionali di laboratorio delle cinetiche di 
estrazione e speciazione dei metalli, già riportati e discussi nella sezione inerente 
la sperimentazione su scala di laboratorio. La presenza del metallo nel sedimento 
è stata descritta semplificando i diversi possibili legami mediante quattro frazioni, 
differenziate in base alla mobilità decrescente (Tabella 13): frazione 1 (f1), 
immediatamente disponibile (solubile in acqua e/o acido debole); frazione 2 (f2), 
legata a sostanze riducibili (es. idrossidi di Fe e Mn); frazione 3 (f3), legata a 
sostanze ossidabili (es. sostanza organica); frazione 4 (f4), ritenuta all'interno del 
reticolo cristallino e non facilmente estraibile (residuo). 
Tab. 13 – Speciazione dei metalli, valori medi delle frazioni contenute nel 
sedimento 
 
 f1 f2 f3 f4 
 (mg/kgss) (mg/kgss) (mg/kgss) (mg/kgss) 
Cu 4.8 5.6 65.6 8.5 
Zn 54.24 33 38.8 14.55 
 
7.1.2 Calibrazione della modellazione della cinetica  
La calibrazione del modello proposto si basa sui dati delle analisi di laboratorio di 
cinetica di estrazione e speciazione dei metalli ed è effettuata mediante successive 
regressioni lineari ai minimi quadrati, utilizzando STATISTICA® 6.0 (©StatSoft Italia 
srl, 2001). E’ stata effettuata un’analisi di varianza a due fattori (ANOVA fattoriale) 
per verificare la significatività statistica dei dati ed i livelli di significatività (p<0.05) 
sono stati basati sulla distribuzione T-Student. I valori medi sono stati confrontati 
col test Tukey, procedura HSD. 
La procedura di elaborazione dei dati è stata la seguente: 
1) regressione dei dati delle cinetiche per ogni dosaggio di chelante, tramite la 
quale sono stati ricavati i valori del coefficiente [Kt] e di massima solubilizzazione 
[Cmax], impiegando l’equazione (1); 
2) stima di [CmaxCTRL] del controllo (trattamenti con sola acqua), ottenuto come 
media degli ultimi tre valori medi delle osservazioni. In questo caso non è stato 
fatto riferimento alla regressione a causa dei valori troppo bassi dei dati (prossimi 
allo zero); 
3) determinazione di [p], col rapporto (4), mediante i dati di speciazione; 
4) regressione dei valori [Cmax] ottenuti dall’elaborazione precedente per ricavare il 
valore del coefficiente [KC], con l’equazione (5). 
In presenza di una stima dei coefficienti con valore negativo, è stato adottato un 
valore positivo prossimo allo zero (1·10-6), al fine di mantenere il senso fisico del 







7.1.3 Valutazione del modello cinetico 
In Tabella 14 sono riportati i valori dei coefficienti del modello ottenuti 
dall’elaborazione dei dati sperimentali (cinetiche di estrazione e speciazione dei 
metalli). 
  
Tab. 14 – Valori dei coefficienti del modello cinetico (6), dosando EDTA (120 mg/l e 
489 mg/l) e HS (1000 mg/l) 
 
 p KC Kt r2 Cmax r2 
 (%) (mg/kgss) (giorni) con (6) (mg/kgss) con (1) 
Cu       
E120 0.0 1496.75 1.53 0.90 35.26 0.90 
E480 0.0 1496.75 2.82 0.94 55.97 0.94 
HS1000 0.0 24409.12 0.08 0.89 24.20 0.95 
Zn       
E120 0.0 2655.46 0.79 0.58** 51.80 0.94 
E480 0.0 2655.46 0.47 0.76 69.40 0.96 
HS1000 0.0 164809.60 0.00 0.69 8.19 0.80 
** simulazione non soddisfacente  
 
Il parametro [p] indica la percentuale di metallo estraibile con acqua, come è già 
stato illustrato precedentemente con l’espressione (4). La presenza di tale 
parametro non trova diretto riscontro in letteratura, poiché nel protocollo di 
laboratorio per la speciazione del metallo nel suolo si fa riferimento al dosaggio con 
soluzioni ad acidità crescente. Tuttavia la frazione 1 è definita come la frazione più 
disponibile, solubile in un acido debole, ma in parte anche in acqua (Möcko e 
Waclawek, 2004). L’introduzione del parametro [p] è stata necessaria per 
modellare i dati sperimentali dei controlli, nei quali è stata somministrata acqua. 
Dall’elaborazione dei dati sperimentali è emerso come nel nostro caso, l’effetto 
dell’acqua sull’estrazione della frazione immediatamente disponibile sia limitato (p 
= 0; Tabella 14). L’estrazione della frazione 1 (Tabella 13) è quindi imputabile 
all’utilizzo di chelante. 
Il parametro [KC] descrive come l’aumento del dosaggio di chelante, porta al 
plateau corrispondente alla massima concentrazione di metallo potenzialmente 
solubilizzabile (f1+f2+f3). Valori elevati sottintendono che per arrivare al plateau 
sono necessarie elevate quantità di chelante, mentre bassi valori implicano che già 
a un basso dosaggio è disponibile la concentrazione totale estraibile. Tale 
parametro è anche funzione del tipo di metallo da mobilizzare e del tipo di chelante 
impiegato (Tabella 14). 
Il parametro [Kt] descrive come, nel tempo, si giunge alla massima concentrazione 
di metallo solubilizzato [Cmax] (5). Valori elevati di tale parametro significano che 
per raggiungere Cmax è necessario molto tempo, mentre bassi valori implicano che 
Cmax è raggiunta dopo un breve periodo. Anche in questo caso, sussiste la 
dipendenza del parametro dal tipo di metallo e/o dal chelante. 
In Figura 31 si riporta, ad esempio, la regressione ottenuta impiegando il modello 
(6) per il Cu e per il trattamento con EDTA 120mg/l e 480mg/l. 
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Il modello (6) ha risposto adeguatamente alle simulazioni eseguite, ad eccezione 
della cinetica dello Zn, nel trattamento con EDTA a 120 mg/l (r2 = 0.58; Tabella 14). 
In tutti i casi non si è avuta mobilizzazione per Cu e Zn senza l’utilizzo di agenti 
chelanti (p = 0), probabilmente a causa della bassa percentuale di metallo 
prontamente scambiabile presente in origine nel sedimento. Il massimo livello dei 
metalli nella soluzione acquosa [Cmax] è sempre più alto per l’EDTA che non per le 
HS, ma nessuna delle concentrazioni sperimentate raggiunge il massimo livello di 
frazione potenzialmente scambiabile (confronto tra Cmax e f1+f2+f3). I valori di [KC] 
indicano che un incremento di dosaggio di EDTA avrebbe probabilmente un 
maggiore effetto di un aumento di HS. I valori di [Kt] mostrano come l’effetto delle 
HS sia più veloce di quello dell’EDTA, probabilmente perché il massimo livello dei 
metalli pesanti mobilizzati è più basso per le HS che non per l’EDTA. 
y=(0*4,8+((1-0)*4,8+5,6+65,6)*1200/(1496,746+1200))*x/((1,53439)+x)































Fig. 31 – Regressione con modello (6) per Cu con EDTA 120 mg/l (in alto) e EDTA 




8. ANALISI MULTICRITERIA 
L’analisi multi-criteria (MCA) è uno strumento decisionale sviluppato per problemi 
complessi. Quando la decisione richiede il ricorso a numerosi criteri di scelta, è 
necessario mettere a punto un processo decisionale logico e ben strutturato per 
evitare ambiguità o confusione. Nella sperimentazione, tale strumento è stato di 
fondamentale aiuto per la selezione delle piante da utilizzare. La selezione delle 
piante da utilizzare in una tecnica di fitorimediazione si configura come una fase 
critica che può determinare il successo o meno di un tale intervento di bonifica.  
Il primo passo nella selezione delle piante consiste nel determinare l’adattabilità 
delle essenze vegetali considerate alle condizioni climatiche ed agronomiche del 
sito di intervento.  
Le principali caratteristiche climatiche da considerare sono: 
- temperatura media, massima e minima; 
- precipitazioni; 
- irraggiamento solare ed ombreggiatura. 
Le condizioni agronomiche del sito possono essere definite mediante altri 
parametri, quali la granulometria, la salinità, il pH, la conducibilità elettrica (CE), la 
capacità di scambio cationico (CEC), il contenuto di sostanza organica, il livello di 
nutrienti e la capacità di ritenzione idrica. 
In secondo luogo è necessario valutare l’efficacia delle piante in base al 
contaminante di interesse ed alla tecnica di fitorimediazione selezionata 
(fitoestrazione, fitorimediazione, rizodegradazione, ecc.). Tale analisi può essere 
svolta prendendo in considerazione le seguenti categorie di piante: 
- specie esistenti in situ: sono tolleranti alla contaminazione, ma non assicurano 
efficacia di fitorimediazione; 
- specie consigliate dalla letteratura di settore: hanno un’efficacia comprovata 
spesso solo in laboratorio e devono quindi essere analizzate per la compatibilità 
con l’intervento in esame; 
- specie autoctone: adatte alle condizioni climatiche, ma non necessariamente 
resistenti ai livelli di contaminazione in esame; 
- specie coltivate in serra: hanno il vantaggio di essere disponibili su richiesta e 
spesso hanno caratteristiche agronomiche ben definite, ma non sempre sono state 
analizzate come essenze adatte alla fitorimediazione; 
- specie ibride: ottimizzano i vantaggi delle specie di origine, favorendo almeno in 
linea teorica l’efficienza della fitorimediazione; 
- specie geneticamente modificate: rappresentano una frontiera di ricerca 
nell’ambito della fitorimediazione. 
Infine è necessario considerare i costi di approvvigionamento delle varie specie 
vegetali, specialmente se le aree da trattare attraverso le tecniche di 
fitorimediazione sono notevolmente estese. 
Per rendere la selezione delle piante quanto più possibile oggettiva e confrontabile, 
è stato messo a punto un protocollo di selezione basato sull’Analisi Multi-Criteria 
(AMC). Tale approccio supera alcuni degli svantaggi propri di processi di selezione 
presenti in letteratura e basati su semplici diagrammi di flusso. L’AMC è stata 
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8.1 Identificazione delle opzioni 
Le possibili essenze vegetali vengono selezionate sulla base di una o più categorie 
(specie geneticamente modificate, specie ibride, specie coltivate in serra, specie 
autoctone, specie consigliate dalla letteratura di settore, specie esistenti in situ). Se 
il numero delle specie selezionate è eccessivamente numeroso, una AMC dedicata 
può aiutare a ridurne il numero. Le specie selezionate vengono poi schedate ed 
organizzate in tabella, in base alle loro caratteristiche agronomiche, climatiche ed 
alle potenzialità di fitorimediazione (matrice di descrizione delle prestazioni; Tabella 
15). 
 
8.2 Identificazione dei criteri di analisi 
I vari criteri di analisi vengono specificati sulla base di caratteristiche specifiche 
delle piante (Figura 32). Tra i vari criteri, sussistono i criteri climatici ed agronomici 
(temperatura minima tollerabile, minimo numero di giorni di manto non ghiacciato, 
intervallo di precipitazioni tollerabile, tolleranza all’ombreggiatura, adattamento alla 
tessitura della matrice solida, tolleranza alle condizioni anaerobiche, tolleranza ai 
carbonati, tolleranza alla siccità, livelli di nutrienti richiesti, intervallo di pH, 
tolleranza alla salinità), i criteri correlati al potenziale di fitorimediazione 
(produzione di biomassa su base annuale, tasso di crescita, durata del periodo di 
crescita, altezza a maturazione, densità di crescita, potenziale di fitorimediazione 
riportato in letteratura, profondità delle radici, tipologia e conformazione 
dell’apparato radicale, tasso di traspirazione, indice di copertura fogliare o LAI) ed i 
criteri economici e di disponibilità (costo di riferimento per pianta o per superficie di 
copertura, disponibilità commerciale; Tabella 15). 
 
8.3 Assegnazione di un punteggio 
L’assegnazione del punteggio consiste anzitutto nel definire la prestazione attesa 
di ciascuna opzione rispetto ai criteri. L’approccio più semplice è di scrivere una 
descrizione qualitativa di ciascuna opzione tenendo in considerazione ciascun 
criterio. Per problemi semplici una matrice di prestazione che contiene queste 
descrizioni può essere sufficiente. 
Per problemi complessi, la fase di classificazione consiste nell’assegnare un 
punteggio numerico su una scala omogenea per ciascuna opzione descritta per 
ciascun criterio. Viene solitamente usata la scala da 0 a 100 in cui 0 rappresenta 
l’opzione reale o ipotetica meno preferita e 100 l’opzione reale o ipotetica preferita. 
 
8.3.1 Assegnazione dei pesi 
Ad ogni criterio viene assegnato un peso relativo,così da evidenziare i criteri più 






Tab. 15 – Matrice di descrizione delle prestazioni delle specie scelte 
 
 Adattabilità climatica e 



































































































































































































































































































































































































































































































































































n.d. = dati non disponibili, A = Accumulatrice, F = fine, M = media, G = grossolana,  L.A.G.P. = 
lunghezza del periodo di crescita, H.M. = altezza a maturità 









Fig. 32 – Criteri di analisi organizzati e visualizzati secondo scala gerarchica e 
mutue dipendenze 
 
8.3.2 Calcolo del punteggio pesato 
Il punteggio finale viene ottenuto sommando per ogni pianta i punteggi pesati per 
ogni singolo criterio. 
Infine un processo di analisi dei risultati finali e di confronto tra le diverse opzioni 
con i punteggi più alti permette di definire la specie vegetale più opportuna nel 





8.4 Applicazione dell’AMC per la selezione delle piante adottate nella 
sperimentazione 
Per determinare se le fitotecnologie possano raggiungere gli obiettivi di 
decontaminazione entro il lasso di tempo stabilito sono necessarie prove di serra o 
studi pilota. Questi test dovrebbero verificare direttamente l’effetto delle specie di 
piante scelte con i contaminanti di riferimento. In alternativa, se sufficienti 
informazioni sono già disponibili in letteratura, è sufficiente prevedere un’analisi di 
tale letteratura dedicata. Tale revisione dovrebbe includere un elenco dei 
contaminanti di interesse, la specie di piante che ha dimostrato di essere in grado 
di trattare tali contaminanti, le concentrazioni di contaminante esaminate e il tempo 
disponibile per raggiungere l’obiettivo finale. Infine, da tale elenco dei risultati, 
dovrebbe emergere la specifica specie di piante da utilizzare nella progettazione 
del sistema fitotecnologico.  
Da uno screening iniziale si è notato che nessuna essenza annuale con periodo 
invernale di crescita attiva risulta tollerante all’alta salinità del sedimento in esame. 
Questa considerazione ha portato a valutare la possibilità di mescolare diverse 
specie di piante perenni in poli-cultura, anziché alternare diverse piante per turni.  
Nel sistema di fitorimediazione poli-cultura si è utilizzato una combinazione di erbe 
perenni ed arbusti, dove questi ultimi possono essere utili per prevenire la 
lisciviazione verso il basso, mentre le erbe prevengono l'erosione del vento e del 
dilavamento meteorico grazie ai densi sistemi radicali (Pilon-Smith, 2005).  
La selezione delle specie di piante perenni ha avuto alcuni vantaggi: una riduzione 
considerevole della gestione e una cultura attiva di microrganismi nella rizosfera, 
incrementando anche l’adattabilità dei lombrichi. Inoltre, le miscele di diversi 
contaminanti potrebbero non essere trattate in modo efficace utilizzando una 
singola pianta o un singolo metodo di fitorimediazione. Talvolta può essere 
necessario l'uso di diverse piante o un approccio di trattamento sequenziale con 
altre tecnologie di rimediazione. Tale scelta è stata supportata da analisi di 
laboratorio pregresse, fondamentali per la valutazione dei possibili effetti sinergici o 
antagonisti generati dalla coesistenza di contaminanti di diversa natura, presenti 
nella matrice da trattare. Ad esempio, il comportamento di assorbimento di metalli 
da parte di una pianta (fitoestrazione), può essere diverso per miscele di metalli 
rispetto a quello manifestato per uno solo di essi (Ebbs and Kochian, 1998). In 
Tabella 16 è riportato uno schema del criterio di selezione delle piante in base alla 
capacità di assorbimento dei metalli. 
Una specie è definita iperaccumulatrice quando è in grado di vegetare in suoli 
dotati di elevatissime concentrazioni di metalli pesanti, sino a contenere nei propri 
tessuti più di 100 mg kg-1 in peso secco di Cd, 1000 mg kg-1 di Co, Cu, Pb or Ni, o 
più di 10000 mg kg-1 in peso secco di Mn o Zn (Dahmani-Muller et al., 2000). Il 
principale svantaggio dell'utilizzo di specie iperaccumulatrici è determinato dalla 
ridotta biomassa prodotta da queste piante. In questo caso si può fare riferimento 
alla fitoestrazione assistita, ovvero prevedere l'utilizzo di piante in grado di produrre 
elevate quantità di biomassa, ma non accumulatrici, che debbono essere quindi 
assistite mediante opportune pratiche per massimizzare la quota di metalli 
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Tab. 16 – Classificazione delle piante in funzione della capacità di assorbimento 
dei metalli 
 
Concentrazione di metallo su peso secco [x] (mg kg-1) nel tessuto vegetale raccolto 
Cd [x] < 10 10 < [x] < 100 [x] > 100 
Co, Cu, Pb, Ni [x] < 100 100 < [x] < 1000 [x] > 1000 
Mn, Zn [x] < 1000 1000 < [x] < 10000 [x] > 10000 
Tipo: non-accumulatrice accumulatrice iper-accumulatrice 
 
8.4.1 Le piante selezionate per la sperimentazione 
Mediante la MCA è stato possibile scegliere il paspalo acquatico (Paspalum 
vaginatum sp.) soprattutto per l’elevata resistenza alla salinità e la capacità di 
crescere in condizioni estreme (Tabella 15). Il paspalo acquatico è in grado di 
produrre una grande quantità di biomassa ad un livello di CE di circa 15-20 dS/m; 
pertanto tale essenza è classificata come erba sale-tollerante (Hue et al., 2002).  
Peculiarità del paspalo acquatico è di ridurre il livello salino del materiale dragato 
mediante assorbimento, fornire azoto (N) e migliorare la degradazione degli IPA e 
di molti altri composti organici (Hue et al., 2002; Schnoor, 1997; Lee et al., 1998). 
Apparentemente, il paspalo acquatico può assorbire ed accumulare grandi quantità 
di sodio (Na) senza effetti negativi (Hue et al., 2002) e rispetto alle altre specie 
erbacee si evidenzia anche per la capacità di accumulare concentrazioni di Cu, Zn 
e As nei germogli (Bech et al. 2002; Bianchi et al., 2008).  
Per migliorare l'estrazione di metalli pesanti, è stato fatto riferimento ad una poli-
coltura. E’ stata scelta infatti una combinazione di paspalo acquatico trapiantato 
con una specie arbustiva, ovvero la tamerice (Tamarix gallica sp.; Tabella 15). Tale 
essenza si è dimostrata efficace nell’accumulare metalli pesanti (in particolare Cu, 
Pb e Zn; Conesa et al. 2006), oltre che nell’estrarre il sodio, riducendo così la 
salinità e rendendo il materiale più facilmente colonizzabile da specie microbiche 
diversificate, efficaci nella degradazione degli IPA. 
Ai fini di una fitoestrazione assistita, è stato previsto anche l’utilizzo di un 
ammendante agronomico biodegradabile, con spiccate proprietà chelanti (Bianchi 

















9. ANALISI DI RISCHIO APPLICATA ALLA TECNICA DI 
FITORIMEDIAZIONE 
 
9.1 Cos’è l’analisi di rischio 
L’Analisi di Rischio è uno strumento per la stima delle conseguenze sulla salute 
umana di un evento potenzialmente dannoso, in termini di probabilità che le stesse 
conseguenze si verifichino.  
In termini tecnici il Risk Assessment viene definito come “processo sistematico per 
la stima di tutti i fattori di rischio significativi che intervengono in uno scenario di 
esposizione causato dalla presenza di pericoli”. 
I risultati che questo strumento ci fornisce sui rischi potenziali esaminati per il caso 
specifico vanno confrontati con una base di riferimento univoca; tale base di 
giudizio è il livello di bonifica accettabile, fissato in linee guida stabilite da parte di 
Enti ed Organismi di programmazione e salvaguardia ambientale nazionali. 
La valutazione del rischio, connessa ad un sito inquinato, è al momento una delle 
procedure più avanzate per la valutazione del grado di contaminazione di un sito e 
per la definizione delle priorità e modalità di intervento nello stesso. 
La procedura di analisi assoluta di rischio può essere condotta in modalità diretta o 
inversa, in modalità diretta permette di stimare il rischio sanitario per il recettore 
esposto, sia posto in prossimità del sito sia ad una certa distanza, note le 
concentrazioni degli inquinanti in corrispondenza della sorgente di contaminazione.  
In modalità inversa, fissato il livello di rischio per la salute ritenuto accettabile per il 
recettore esposto, permette il calcolo della massima concentrazione in sorgente 
affinché il rischio sia accettabile. 
La valutazione di rischio si effettua, in genere, su siti che rappresentano un 
pericolo cronico per l’uomo e l’ambiente, stimando un livello di rischio e dei valori 
limite di concentrazione, determinati in funzione delle caratteristiche della sorgente 
di inquinamento, dei meccanismi di trasporto e dei bersagli. Tali valori limite di 
concentrazione prendano il nome di Obbiettivi di Bonifica e Concentrazione Soglia 
di Rischio (CSR) secondo il D. Lgs 152/06. 
Il Rischio, come definizione derivata originariamente dalle procedure di sicurezza 
industriale, è inteso come la concomitanza della probabilità di accadimento di un 
evento dannoso e dell’entità del danno provocato dall’evento stesso: 
 
R = P × D         (1) 
 
Dove: 
R = Rischio 
P = Probabilità 
D = Danno 
 
Il danno conseguente all’evento incidentale, a sua volta, può essere dato dal 
prodotto tra un fattore di pericolosità, dipendente dall’entità del possibile danno, e 
un fattore di contatto, funzione della durata di esposizione: 
 
D = Fp × Fe         (2) 
 
Dove: 
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D = Danno 
Fp = Fattore Di Pericolosità 
Fe = Fattore Di Contatto 
 
Nel caso di siti inquinati, la probabilità di accadimento dell’evento si pone uguale 
ad uno, il fattore di pericolosità è dato dalla tossicità dell’inquinante ed il fattore di 
contatto è espresso in funzione della portata effettiva di esposizione, per cui il 
rischio derivante da un sito contaminato è dato dall’espressione: 
 
R = T × E         (3) 
 
Dove: 
T = Tossicità Dell’inquinante [mg/kg d]-1 
E = Assunzione Cronica Giornaliera Del Contaminante [mg/kg d] 
 
Il risultato Rischio, viene confrontato con i criteri di accettabilità individuali e 
cumulativi del rischio sanitario, per verificare se esistono o meno condizioni in 
grado di causare effetti nocivi alla salute. 
Il calcolo del rischio si differenzia a seconda che l’inquinante sia cancerogeno 
oppure non-cancerogeno. Nel primo caso si elabora un “valore numerico di 
rischio”, mentre nel secondo caso viene calcolato un “indice di pericolo”. 
Per le sostanze cancerogene: 
 
R = E x SF         (4) 
 
Dove: 
R = Rischio  
SF = Slope Factor [mg/kg d]-1 
E = Danno 
R rappresenta la probabilità di casi incrementali di tumore nel corso della vita, 
causati dall’esposizione alla sostanza, rispetto alle condizioni di vita usuali; SF 
indica la probabilità di casi incrementali di tumore nella vita per unità di dose. 
Per le sostanze non cancerogene: 
 
HQ = E / RfD         (5) 
 
Dove : 
HQ = Hazard Quotient [adim] 
E = Danno 
RfD = Reference Dose [mg/kg*d] 
 
HQ e un ‘Indice di Pericolo’ che esprime di quanto l’esposizione alla sostanza 
supera la dose tollerabile o di riferimento; RfD è la stima dell’esposizione media 
giornaliera che non produce effetti nocivi apprezzabili sull’organismo umano 
durante il corso della vita.  
L’analisi di rischio può essere condotta sulla base di due diverse metodologie: 
1) “Diretta” (foreward mode): con questa metodologia viene calcolato il rischio 
sanitario per il recettore esposto, sia posto in prossimità del sito (on-site) che ad 




2) “Inversa” (backward mode): con questo secondo metodo, si determina un livello 
di rischio accettabile per il recettore e, sulla base di questo livello, viene calcolato il 
massimo valore tollerabile della concentrazione alla sorgente, compatibile con la 
condizione di accettabilità del rischio stesso. 
Il legislatore italiano ha introdotto nel nuovo Testo Unico Ambientale per l’adozione 
della “Modalità Inversa”. In particolare, con riferimento alla bonifica di siti inquinati, 
l’Allegato 1 alla parte quarta del D.Lgs. 152/06 fissa quelli che sono i criteri generali 
e gli elementi necessari che debbono essere tenuti in considerazione per effettuare 
una corretta analisi di rischio. 
Inoltre, l'analisi di rischio assoluta è rivolta alla valutazione dei rischi cronici o a 
lungo termine associati ai siti contaminati, piuttosto che rischi in condizioni di 
esposizione acuta o da esposizione professionale nei luoghi di lavoro. 
Si sottolinea che per la determinazione del rischio sanitario proveniente da siti 
contaminati si fa riferimento, come indicato dal D. Lgs. 152/06, alla procedura 
descritta nel manuale APAT “ Criteri metodologici per l'applicazione dell'analisi 
assoluta di rischio ai siti contaminati ”, non è tecnicamente applicabile alle seguenti 
situazioni: 
? valutazione dell’efficacia di interventi che implicano esposizione a breve 
termine;  
? valutazione del rischio per l’uomo associato a situazioni di contaminazione 
diffusa (sorgente non identificabili e delimitabili, ad es: contaminazione 
derivante da pratiche agricole);  
? valutazione della sicurezza nei cantieri di lavoro;  
? valutazione del rischio potenziale per l’uomo associato alla presenza di 
valori di background diffuso. 
 
Fatto salvo il principio basilare del caso peggiore (worste case) che deve sempre 
guidare la scelta tra alternative possibili, è possibile suddividere la valutazione del 
rischio in livelli di analisi diversi, che differiscono essenzialmente per i tempi e 
l’impegno economico necessario. La procedura RBCA fa riferimento ad un 
approccio graduale basato su tre livelli di valutazione. Tale procedura è di 
derivazione ASTM ed è stata pubblicata nel 1995 con il riferimento E1739-95 per 
guidare gli interventi di risanamento sui siti contaminati da idrocarburi. Nel 1998 la 
norma è stata aggiornata ed integrata dalla guida PS104, che riguarda più in 
generale i rilasci di sostanze chimiche (ASTM, 1995; ASTM, 1998). 
La procedura di calcolo, basata sulle indicazioni fornite dall’USEPA nel “Risk 
Assessment Guidance for Superfund: Human Healt Evaluation Manual” (USEPA, 
1989) può essere sinteticamente articolata nelle seguenti fasi: 
? Caratterizzazione del sito; 
? Definizione del modello concettuale; 
? Stima delle concentrazioni al punto di esposizione, o punto di conformità; 
? Stima del rischio sanitario. 
 
9.1.1 Livelli di analisi previsti dalla procedura RBCA 
La valutazione assoluta di rischio è un processo scientifico che richiede, nella sua 
intera e rigorosa applicazione, un impegno tecnico ed economico rilevante, in 
considerazione della mole di dati necessari derivanti da altrettante indagini, prove 
ed analisi e delle elaborazioni matematiche conseguenti.  
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Le Linee Guida dell’APAT, che forniscono i criteri metodologici per la conduzione di 
una procedura di analisi di rischio, fanno riferimento al Livello 2 della procedura 
RBCA (Risk-Based Corrective Action).  
La valutazione secondo RBCA può essere condotta a tre livelli progressivi di 
approfondimento (Tier 1, 2, 3), che forniscono risultati via via più specifici e meno 
cautelativi:  
• Livello 1 
L’analisi di rischio condotta a tale livello, fa riferimento a condizioni sito-generiche e 
rappresenta quindi una valutazione di screening. Prende in considerazione 
percorsi di esposizione diretti o indiretti, fattori di esposizione conservativi ed 
equazioni di trasporto di tipo prettamente analitico. 
Applicando il livello 1 di analisi si ricavano i Risk Based Screening Levels (RBSL), 
ossia dei livelli di screening delle concentrazioni nelle matrici ambientali. 
Il punto di esposizione coincide con la sorgente di contaminazione, quindi vengono 
considerati soltanto bersagli on-site. 
• Livello 2 
Tale livello di analisi fa riferimento a condizioni sito-specifiche ed è quindi una 
valutazione di maggiore dettaglio. Prevede l’utilizzo di modelli analitici per la stima 
della concentrazione al punto di esposizione considerando la matrice inquinata un 
mezzo omogeneo e isotropo. 
Applicando il livello 1 di analisi si derivano i Site Specific Target Levels (SSTL), 
valori di concentrazione nelle matrici ambientali suolo insaturo e saturo che 
possono essere considerati quali obiettivi di bonifica. 
Per tale livello occorre  una quantità maggiore di dati rispetto all’analisi di livello 1, 
e vengono considerati più scenari e parametri di esposizione sito-specifici; la 
posizione del punto di esposizione è quella effettiva o potenziale (bersagli “on site” 
e “off site”). 
• Livello 3 
Il livello 3 di analisi permette una valutazione sito-specifica di maggiore dettaglio. 
Il terzo livello è il più laborioso e può richiedere l’acquisizione di una grande mole di 
dati e l’uso di complessi modelli di trasporto per descrivere più dettagliatamente il 
cammino degli inquinanti, in modo da arrivare ad un’accurata e realistica 
valutazione del rischio. Anche per questo livello come per il precedente, la 
posizione del punto di esposizione è quella effettiva o presumibile e dalla 
applicazione di tale livello di analisi si derivano i Site Specific Target Levels 
(SSTL). 
 
Alla fine di ogni livello di valutazione, se il risultato indica un rischio tollerabile, si 
può uscire dal procedimento e il sito è considerato non inquinato, altrimenti si 
continua per vedere se la valutazione più precisa e specifica del successivo livello 
consente di rientrare nei limiti.  
Il passaggio a livelli successivi prevede una caratterizzazione più accurata del sito 
e l’abbandono di alcune ipotesi conservative. Infatti, all’aumentare del livello di 
analisi (dal primo al terzo livello) aumenta il numero di dati e indagini richieste, 
mentre si riducono le ipotesi conservative e si mantiene invariato il grado di 






9.2 Modello concettuale del sito 
Secondo la normativa italiana, Testo Unico Ambientale, il rischio sanitario è per 
definizione trascurabile qualora tutti i valori di concentrazione determinati nella 
caratterizzazione siano inferiori a dei valori prestabiliti dalla normativa stessa e 
dipendenti dalla destinazione futura del sito. Mentre solo dove si registrano delle 
concentrazioni limite superiori alle CSR, sono ipotizzabili superamenti anche delle 
soglie di rischio accettabile. Pertanto occorre determinare il rischio assoluto diretto 
e/o determinare le nuove concentrazioni (obbiettivi di bonifica) le quali, raggiunte 
con una azione di bonifica, portano ad una accettabilità del nuovo rischio assoluto 
derivante. 
Pertanto, dopo la caratterizzazione del sito, qualora almeno un contaminante sia 
presente con un valore superiore ai livelli previsti dalla norma (CSR), è necessario 
individuare il Modello Concettuale del Sito (MCS).  
Per modello concettuale si intende la rappresentazione, in forma schematica o 
scritta, degli elementi che identificano il sistema di interesse e delle relazioni che 
intercorrono tra questi elementi (Figura 33). Un modello concettuale deve 
permettere di descrivere il sistema in oggetto nella sua interezza e complessità pur 
mantenendo un livello di semplificazione tale da garantirne la comprensibilità e la 
capacità di visione di insieme. 
Il punto di partenza per l’applicazione dell’analisi di rischio è lo sviluppo del Modello 
Concettuale del Sito (MCS); quest’ultimo si basa sull’individuazione e 
parametrizzazione dei tre elementi principali: 
 
Sorgente   Trasporto   Bersaglio 
 
Per cui devono essere definiti: 
? la sorgente di contaminazione,  
? i percorsi di migrazione degli inquinanti attraverso le matrici ambientali,  
? i recettori della contaminazione nel sito o nel suo intorno.  
 
Il Modello Concettuale del Sito è il risultato di indagini sul sito stesso, per la 
conoscenza di dati sito-specifici, e la sua definizione comprende essenzialmente la 
ricostruzione concettuale e non ancora analitica. 
Affinché si verifichi un rischio per la salute umana in un dato sito i tre componenti 
devono essere presenti e collegati tra loro. 
Il diagramma di flusso in Figura 33 descrive il Modello Concettuale Generico di un 
sito contaminato, nel quale sono riportati le sorgenti di contaminazione, le vie di 
migrazione tra le varie matrici, le modalità di esposizione e i bersagli. 
 
Per quanto riguarda i bersagli della contaminazione le linee guida dell’APAT, 
prendono in considerazione i danni procurati agli uomini, adulti e/o bambini, e gli 
effetti sulla risorsa idrica sotterranea, diversamente da quanto avveniva nella prima 
versione del manuale APAT. 
I bersagli umani sono classificati in funzione della destinazione d’uso del suolo 
compreso nell’area di influenza del sito potenzialmente contaminato.  
Le tipologie di uso del suolo prese in esame sono generalmente tre: 
? Residenziale (bersagli: adulti e bambini); 
? Ricreativo (bersagli: adulti e bambini); 
? Industriale/Commerciale (bersagli: adulti). 


















































 Fig. 33 – Diagramma di flusso: Modello Concettuale Generico di un sito 
contaminato 
 
9.2.1 Sorgente di contaminazione 
La sorgente di contaminazione si differenzia in primaria o secondaria. La sorgente 
primaria è rappresentata dall’elemento che è causa di inquinamento (es. accumulo 
di rifiuti, sversamento); quella secondaria è identificata con la matrice ambientale 
oggetto di contaminazione. 
La sorgente secondaria può trovarsi in due comparti ambientali: zona satura o 
insatura. La zona insatura, a sua volta è classificabile come suolo superficiale 
(SS), compreso tra 0 ed 1 m di profondità dal piano campagna e suolo profondo 
(SP), con profondità maggiore di 1 m dal piano campagna. 
La zona satura può essere terreno saturo o acqua sotterranea (GW). La procedura 
di analisi di rischio viene applicata riferendosi esclusivamente alla sorgente 
secondaria di contaminazione. Su di essa si eseguono i sondaggi e le analisi al 
fine di individuare tutte le sostanze inquinanti con valori di concentrazione 
eccedenti ai valori di riferimento indicati dalla normativa vigente. 
 
9.2.2 Criterio per la stima dei parametri geometrici 
Il criterio più idoneo per l’identificazione dei parametri della geometria del sito è 
quello di effettuare misure dirette in sito. Nel caso in cui queste siano disponibili, il 
calcolo del valore rappresentativo da inserire nella procedura di analisi di rischio è 




? se il numero di dati disponibili è inferiore a 10 (N < 10), va selezionato il 
valore più conservativo, coincidente con il valore massimo o minimo a 
seconda del parametro in esame; 
? se il numero di dati disponibili è maggiore o uguale a 10 (N ≥ 10), allora : 
− se il valore minimo è maggiormente conservativo, si seleziona come 
valore rappresentativo il Lower Confidential Limit al 95% (LCL95%); 
− se il valore massimo è maggiormente conservativo, si seleziona come 
valore rappresentativo l’Upper Confidential Limit al 95% (UCL95%); 
Per il calcolo dei valori rappresentativi si suggerisce l’utilizzo del software gratuito 
ProUCL ver. 3.0 e 4.0 descritto in appendice H delle linee guida APAT 2008. 
Nel caso in cui non siano disponibili misure dirette e non sia possibile eseguirle, si 
procede come di seguito indicato (Figura 34): 
? qualora disponibili, vanno utilizzati dati storici derivanti da bibliografia 
relativa a studi precedentemente condotti sull’area in esame, a condizione 
che si tratti di dati attendibili e provenienti da fonti accreditate; 
? in assenza di dati storici, vanno applicati, dove possibile, i criteri di stima 
indiretta descritti in corrispondenza di ogni parametro nelle linee guida 
APAT 2008. 
 
SI N > 10 ?







- Se il valore più conservativo è il minimo ?
selezione del minimo





- Se il valore più conservativo è il minimo 
 Calcolo dell' LCL 95%
- Se il valore più conservativo è il minimo 
Calcolo dell' UCL 95%




Applicazione, dove possibile, 
dei criteri di stima diretti.
 Fig. 34 – Diagramma di flusso: Criterio per la stima dei parametri geometrici 
 
9.2.3 Selezione degli inquinanti indicatori 
In molti casi, può accadere che il numero di specie chimiche inquinanti sia 
estremamente elevato e l’applicazione della procedura di analisi di rischio sanitario 
a tutte queste sostanze può risultare complessa e dispendiosa e lo studio 
dell’intero insieme può portare a dei risultati di difficile lettura. Per evitare che ciò 
accada, tra tutte le sostanze contaminanti rinvenute nel sito, si selezionano un 
numero ristretto di esse,  che si ritiene portano il rischio maggiore per la salute 
dell’uomo e per l’ambiente, in funzione delle concentrazioni in cui sono presenti, 
delle proprietà chimico-fisiche, della mobilità nelle varie matrici, del grado di 
persistenza e degli effetti tossici. 
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Per l’identificazione degli inquinanti indicatori si può procedere come indicato nel 




Raggruppamento delle specie chimiche in 
classi, in funzione della tipologia
Fase 2
Raggruppamento delle specie chimiche in 
sotto-classi, in funzione della loro 
cancerogeneità
Fase 3
Selezione dell'inquinante indicatore per 
ogni sotto-classe in funzione del valore di 
concentrazione e di tossicità
Fase 4
Attribuzione all'inquinante indicatore della 
concentrazione totale della sottoclasse
 
Fig. 35 – Procedura per la identificazione degli inquinanti indicatori 
 
9.2.4 Determinazione delle concentrazioni alla sorgente (Cs o CRS) 
Il principio ispiratore che guida la definizione del criterio per la selezione della 
Concentrazione alla Sorgente è il principio di ragionevole cautela, o conservatività.  
Per l’individuazione della concentrazione rappresentativa alla sorgente (CRS) è 
necessario effettuare un’accurata valutazione dei dati, per stabilire l’eventuale 
applicabilità di criteri statistici nelle diverse matrici (SS, SP, GW).  
Nel caso in cui il numero di dati risulti inferiore a 10, non possono essere applicati 
criteri statistici e perciò viene utilizzato come Cs il valore massimo di 





Si ritiene opportuno sottolineare che le concentrazioni rappresentative alla 
sorgente per il suolo devono essere individuate utilizzando dati di concentrazioni 
espresse su peso secco. 
 
L’Allegato 2 del D.M. 471/99 fornisce indicazioni riguardanti il numero di punti da 
sottoporre a campionamento sulla base della estensione del sito da investigare. 
Tali indicazioni sono riportate in Tabella 17. 
 
Tab. 17 - Numero di punti di campionamento in funzione dell’estensione della 
sorgente 
 
Estensione della sorgente (m2) Numero di punti di campionamento 
< 10.000 Almeno 5 
10.000 – 50.000 Da 5 a 15 
50.000 – 250.000 Da 15 a 60 
250.000 – 500.000 Da 60 a 120 
> 500.000 Almeno 2 ogni 10.000 m2 
 
Inoltre, sempre nel sopraccitato decreto, si sottolinea che: 
? il campionamento deve essere uniformemente distribuito su tutta la 
sorgente di contaminazione, (campionamento random o campionamento a 
griglia); 
? gli eventuali “outlier” (errori) devono essere correttamente interpretati; 
? per i valori “non-detected” (ND), in base alle raccomandazioni fornite 
dall’EPA (EPA, 2000), è possibile sostituire tali valori con un numero pari a 
zero, al Detection Limit (DL), o pari a metà del DL (limite di rilevazione). 
 
I criteri di calcolo per la stima della concentrazione rappresentativa alla sorgente 
Cs, si riferiscono essenzialmente alle seguenti grandezze statistiche, ammesso 
che il numero di dati a disposizione sia superiore a 10 altrimenti la CRS coincide 
con il valore massimo (come già detto): 
? distribuzione gaussiana; 
? distribuzione lognormale; 
? distribuzione gamma; 
? distribuzione non parametrica. 
 
Le linee guida dell’APAT 2008 (Appendice H), in caso di applicabilità di criteri 
statistici, suggeriscono di utilizzare, come valore rappresentativo per la 
determinazione della Cs, l’Upper Confidential Limit al 95% (UCL95%).  
A causa di un ridotto insieme di dati e/o di una grande varianza degli stessi dopo 
un’elaborazione statistica, può accadere che l’UCL calcolato assuma valori 
superiori alla concentrazione massima (CMAX); in tal caso si pone Cs = CMAX 
(Figura 36). 
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Fig. 36 – Diagramma di flusso del per la selezione della concentrazione 
rappresentativa alla sorgente 
 
9.2.5 Proprietà chimico-fisiche e tossicologiche dei contaminanti 
L’impatto di un contaminante sull’ambiente dipende dalle sue proprietà chimico-
fisiche oltre che dalla sua tossicità.  
La mobilità nel terreno è un fattore importante per determinare il tipo di pericolosità: 
i composti più mobili rappresentano in genere un pericolo più rilevante per la falda 
acquifera, quelli meno mobili danno un pericolo più localizzato, ma anche più 
persistente. Tra le proprietà chimico-fisiche di un contaminante la più rilevante per 
l’ambiente è senz’altro la sua solubilità in acqua. Da quest’ultima dipende non 
soltanto la mobilità del contaminante, ma anche la sua biodisponibilità che, se da 
un lato gli consente di interagire con la flora e gli organismi viventi danneggiandoli, 
dall’altro permette a opportuni microrganismi di metabolizzarlo e distruggerlo e ad 
appropriate specie vegetali (arboree ed erbacee) di assimilarlo e trattenerlo.  
La tossicità a lungo termine dei singoli inquinanti è riportata in database che 
riassumono, sulla base di sperimentazioni in laboratorio o di evidenze 




quando possibile, coefficienti che consentono di calcolare il probabile danno in 
seguito all’esposizione ad una certa dose. 
In genere, i possibili effetti nocivi vengono divisi in due grandi categorie: i danni 
cancerogeni o mutageni da un lato e quelli di tipo diverso dall’altro.  
Per le sostanze non cancerogene, si assume che l’effetto sulla salute sia a soglia: 
al di sotto di certe dosi il possibile danno diventa rapidamente nullo. Da questo 
valore di soglia, misurato o stimato per ogni contaminante, si ricava, con fattori di 
sicurezza che tengono conto anche dell’affidabilità dei dati, qual è la dose 
giornaliera per unità di peso corporeo che assunta per lunghi periodi certamente 
non causerà danno. Questa dose tollerabile (RfD, Reference Dose) viene quindi 
espressa, in milligrammi di sostanza per chilogrammo di peso corporeo per giorno.  
Per gli agenti cancerogeni, invece, il modello è diverso: non c’è un valore soglia cui 
riferirsi e più che di danno si parla di probabilità. Si assume cioè che una certa 
dose di sostanza possa causare un tumore, con una probabilità proporzionale alla 
dose stessa, a partire da piccole quantità.  
Il potenziale cancerogeno (CSF, Cancer Slope Factor) di una sostanza viene 
quindi espresso come rischio che essa causi un tumore nel corso della vita 
(convenzionalmente 70 anni), per unità di assunzione giornaliera e per unità di 
peso corporeo. 
Due esempi di valutazione probabilistica che lega il rischio cancerogeno alla dose 
assunta, sono riportati in Figura 37. 
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 Fig. 37 – Funzioni probabilistiche che legano il rischio cancerogeno alla 
dose assunta 
 
La fonte più accreditata in questo senso è l’Integrated Risk Information System 
(IRIS) dell’Environmental Protection Agency (EPA) statunitense. L’Italia fa 
riferimento alla banca dati realizzata dall’Istituto Superiore di Sanità (ISS) e l’Istituto 
Superiore per la Prevenzione e la Sicurezza sul Lavoro (ISPESL). 
La banca dati, costantemente aggiornata, è disponibile on-line sul sito dell’Agenzia 
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Nazionale per la Protezione dell’Ambiente e per i Servizi Tecnici (APAT). 
Per quanto concerne la caratteristica di cancerogenesi, la Banca-Dati ISS-ISPESL 
fa riferimento prioritariamente alla classificazione delle sostanze pericolose 
dell’Unione Europea che, come noto, può differire dalla classificazione effettuata 
per una specifica sostanza dalla US EPA. 
Per alcune sostanze, in assenza di una classificazione dell’Unione Europea, si può 
far ricorso alla classificazione statunitense della US EPA.  
Alcune sostanze riportate nella Banca-Dati ISS-ISPESL sono classificate di 
Categoria 3 dalla UE e di Categoria B2 dalla US EPA; in alcuni casi viene riportato 
il valore di Slope Factor per l’ingestione o per l’inalazione o per entrambi, mentre in 
altri casi non viene riportato alcun valore di Slope Factor. 
In attesa di una completa revisione della Banca-Dati, in vista anche dell’entrata in 
vigore del Regolamento REACH, andranno pertanto usati i valori riportati nella 
Banca-Dati ISS-ISPESL e dove venga riportato un valore di Slope Factor, andrà 
considerato anche il rischio cancerogeno. 
Occorre sottolineare che per i microinquinanti metallici, ai fini della classificazione 
di cancerogenicità, si adotta il seguente criterio: ove vi siano alcuni composti dello 
specifico metallo classificati come cancerogeni di varia potenza dalla UE o dall’US 
EPA, viene associata detta caratteristica anche al metallo nella forma ionica (che 
peraltro è quella che viene determinata analiticamente), a meno che, sulla base di 
documentazione certa o sulla base dell’attività svolta sul sito, si possa escludere 
sicuramente la presenza dei composti classificati come cancerogeni (es. cromo e 
nichel).  
 
9.2.6 Criteri di stima dei fattori di trasporto  
I fattori di trasporto intervengono nella valutazione delle esposizioni indirette ovvero 
laddove eventuali contaminanti possono raggiungere i bersagli solo attraverso la 
migrazione dal comparto ambientale sorgente della contaminazione. Nell’analisi di 
rischio questo aspetto assume notevole rilevanza dovuta al fatto che una 
sottostima o sovrastima dei fattori di trasporto porta a valori del rischio e degli 
obiettivi di bonifica rispettivamente troppo bassi o troppo alti. 
Lo schema generale che descrive come questi fattori intervengano nel processo di 






Fig. 38 – Schematizzazione della relazione tra Cs e Cpoe 
 
Assegnata la concentrazione della sorgente (Cs), si calcola la concentrazione al 
punto di esposizione (Cpoe) attraverso la seguente relazione:  
 
Cpoe = FT × Cs          (1) 
 
dove con FT viene indicato il fattore di trasporto, che tiene conto dei fenomeni di 
attenuazione che intervengono durante la migrazione dei contaminanti. Nella 






nel punto di 




lisciviazione ed attenuazione in falda, volatilizzazione di polveri outdoor ed indoor 
dal suolo superficiale, volatilizzazione di vapori outdoor ed indoor dal suolo 
superficiale e da suolo profondo, fattore di migrazione dall’acqua di falda all’acqua 
superficiale, etc.  
Le principali assunzioni, su cui si basano le equazioni da utilizzare per la stima dei 
suddetti fattori di trasporto sono: 
? la concentrazione degli inquinanti è uniformemente distribuita nel suolo ed 
è costante per tutto il periodo di esposizione (modello uniforme, continuo); 
? il terreno è omogeneo, isotropo e incoerente; 
? non si considerano fenomeni di biodegradazione o meccanismi di 
degradazione e/o trasformazione delle sostanze inquinanti. 
 
9.2.7 Criteri di stima dei fattori di esposizione 
Le vie e le modalità di esposizione sono quelle mediante le quali il potenziale 
bersaglio entra in contatto con le specie chimiche contaminanti. 
Si ha una esposizione diretta se la via di esposizione coincide con la sorgente di 
contaminazione; si ha una esposizione indiretta nel caso in cui il contatto del 
recettore con la sostanza inquinante avviene a seguito della migrazione dello 
stesso e quindi avviene ad una certa distanza dalla sorgente. In generale, le vie di 
esposizione possono essere suddivise in cinque categorie: 
• suolo superficiale (SS), 
• aria outdoor (AO), 
• aria indoor (AI), 
• acqua profonda (GW) 
Ad ogni sorgente di contaminazione possono corrispondere più vie di esposizione, 
e pertanto in siti diversi si possono avere combinazioni diverse, a seconda delle 
caratteristiche specifiche del sito stesso. 
Per quanto riguarda i bersagli della contaminazione, ai fini dell’esecuzione di 
un’analisi di rischio sanitaria, questi sono esclusivamente umani. Tali ricettori sono 
differenziati in funzione: 
• della loro localizzazione: infatti si devono prendere in considerazione nella 
analisi tutti i recettori umani compresi nell’area logica di influenza del sito 
potenzialmente contaminato. In tale ambito, si definiscono bersagli on-site 
quelli posti in corrispondenza della sorgente di contaminazione, e bersagli 
off-site quelli posti ad una certa distanza da questa. 
• della destinazione d’uso del suolo; nel presente documento, le tipologie di 
uso del suolo, sono differenziate in: 
 - Residenziale, a cui corrispondono bersagli umani sia adulti che bambini; 
 - Ricreativo, a cui corrispondono bersagli umani sia adulti che bambini; 
 -Industriale/Commerciale, a cui corrispondono bersagli esclusivamente 
 adulti. 
Si sottolinea che per quanto riguarda il bersaglio bambini, in assenza di dati di 
esposizione sito-specifici, si intende individui aventi una età compresa tra 0 - 6 
anni. 
L’esposizione E [mg/(kg*d)] è data dal prodotto tra la concentrazione del 
contaminante in una matrice ambientale (suolo superficiale, aria indoor, aria 
outdoor), calcolata in corrispondenza del punto di esposizione Cpoe e la portata 
effettiva di esposizione EM definita come la quantità giornaliera di matrice 
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contaminata alla quale il recettore risulta esposto, per unita di peso corporeo 
[mg/kg/giorno]: 
 
E = Cpoe x EM          (2) 
 
Per la determinazione di entrambi i termini è necessario definire il modello 
concettuale del sito. La valutazione della portata effettiva di esposizione EM si 
traduce nella stima della dose giornaliera della matrice ambientale considerata, 
che può essere assunta dai recettori umani identificati nel modello concettuale. 
 
9.3 Calcolo del rischio e degli obiettivi di bonifica 
L’analisi di rischio può essere applicata in modo diretto (forward) stimando il rischio 
per la salute umana associato allo stato di contaminazione rilevato nel sito; oppure 
in modo inverso (backward), a partire dai criteri di accettabilità del rischio, per la 
determinazione dei livelli di contaminazione accettabili che costituiscono gli obiettivi 
di bonifica per il sito in esame. 
Le possibili modalità di applicazione dell’analisi di rischio sono due: la modalità 
diretta e quella inversa (Figura 39). 
La modalità diretta  permette il calcolo del rischio associato al recettore esposto, 
derivante da una sorgente di contaminazione di concentrazione nota. In 
particolare, nota la concentrazione rappresentativa della sorgente, si stima 
l’esposizione da parte del recettore, considerando l’attenuazione dovuta ai fattori di 
trasporto, si considera la tossicità delle sostanze mediante i parametri RfD e SF ed 
infine si calcola il rischio. 
La modalità inversa permette il calcolo della massima concentrazione ammissibile 
in sorgente compatibile con il livello di rischio ritenuto accettabile per il recettore 
esposto. Tale concentrazione rappresenta l’obiettivo di bonifica specifico per il sito 
in esame. In particolare, stabilita la soglia di rischio accettabile e utilizzando le 
formule inverse della procedura diretta, si ottiene una concentrazione accettabile 
nel punto di esposizione ed infine, applicando i fattori di trasporto, si stima la 









Fig. 39 – Possibili modalità di applicazione dell’analisi di rischio 
 
Occorre precisare che la modalità diretta (Forward) è stata introdotta dal DM 
471/99; la modalità inversa (Backward) per la prima volta viene citata dal D.Lgs. 
152/06, modificato dal Decreto Correttivo 04/08. 
 
9.3.1 Criteri di tollerabilità del rischio 
I composti chimici tossici possono essere divisi in due grandi categorie: le sostanze 
con soglia (non cancerogene) e le sostanze senza soglia definite (cancerogene), 
come riportato nel paragrafo precedente. Inoltre, a seconda del tipo di esposizione, 




La tossicità per le sostanze con soglia viene indicato dal quoziente o dall’indice del 
pericolo HQ o HI (Hazard Quotient o Hazard Index), a secondo che si tratti, 
rispettivamente, del pericolo individuale o di quello cumulativo. Essa è data dalla 
relazione: 
 
HQ = E / RfD          (1) 
 
Dove: 
E rappresenta l’assunzione cronica giornaliera; 
RfD rappresenta la Reference Dose. 
 
I valori di riferimento per l’HQ e l’HI sono: HI < 1 e HQ < 1. Quindi al di sotto 
dell’unità sia per le sostanze singole che per quelle cumulate come proposto dalle 
Linee Guida APAT rev.2 Marzo 2008 è conforme a quanto riportato nel DLgs 
04/08, correttivo del DLgs 152/06, entrato in vigore il 16 gennaio 2008. 
Mentre la tossicità per le sostanze senza soglia viene determinata dal valore del 
Rischio (R) dato da: 
 
R = E × SF          (2) 
 
Dove: 
E rappresenta l’assunzione cronica giornaliera; 
SF rappresenta lo Slope Factor ovvero le probabilità di casi incrementali di tumore 
nella vita per unità di dose. 
 
In questo caso il rischio viene stimato come probabilità incrementale per un 
individuo di sviluppare un tumore nell’arco della propria vita come conseguenza 
dell’esposizione a sostanze carcinogeniche. Il rischio viene definito Individual 
Excess Lifetime Cancer Risk (IELCR) e possono verificarsi due casi: 
 
1. Se IELCR è maggiore del rischio accettabile si ha la necessità di gestirlo; 
2. Se IELCR è minore del rischio accettabile non vi è nessuna richiesta dal 
punto di vista del rischio della salute umana. 
 
Se si hanno più composti chimici e più vie di esposizione bisogna stimare l’IELCR 
per ogni singolo composto e per ciascuna via d’esposizione ed effettuare poi la 
sommatoria per ottenere il rischio totale.  
Riguardo agli effetti cancerogeni sulla salute umana, non vengono fatte distinzioni 
in merito al tipo di tumore e al tipo di organo colpito.   
In base al D.Lgs. 152/06 è stato definito come livello accettabile di rischio un R pari 
a 10-6 mentre per quanto riguarda le Linee Giuda APAT si hanno due valori: 
 
R accettabile = 10-6 per una singola sostanza;   
R accettabile = 10-5 per la sommatoria di più sostanze coinvolte nell’analisi di 
rischio.    
In generale, porre il rischio per la per la salute umana pari a 10-6 significa che il 
rischio incrementale di contrarre il tumore è per 1 individuo su 1.000.000. 
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Riassumendo, il rischio per la salute umana viene distinto tra individuale e 
cumulativo, tenendo conto anche della tipologia degli effetti (cancerogeni e non 
cancerogeni) che la sostanza in oggetto può provocare sull’uomo. Quindi: 
1. Per le sostanze cancerogene i valori di rischio considerati tollerabili sono: 
? valore individuale:   TR = 10-6 
? valore cumulativo   TRCUM = 10-5 
2. Per le sostanze non cancerogene il valore di rischio ritenuto tollerabile è: 
? valore individuale:   THQ = 1  
? valore cumulativo   THQCUM = 1 
 
Definito il rischio tollerabile è possibile calcolare l’esposizione accettabile (Eacc) per 
ogni contaminante, utilizzando le seguenti formule: 
 
Eacc = TR/ SF   sostanze cancerogene      (3) 
 
Eacc = THQ x RfD  sostanze non cancerogene, tossiche    (4) 
 
Per i valori di Slope Factor (SF) e Reference Dose (RfD), caratteristici di ciascun 
contaminante vengono utilizzati i valori presenti nella banca dati ISPESL-ISS. 
 
9.3.2 Calcolo degli obiettivi di bonifica sito-specifici 
L’applicazione della procedura di analisi assoluta di rischio secondo la modalità 
inversa permette il calcolo per ogni specie chimica contaminate degli obiettivi di 
bonifica sito-specifici per ciascuna sorgente di contaminazione compatibile con il 
livello di rischio ritenuto tollerabile per il recettore esposto. 
Il calcolo della Concentrazione Soglia di Rischio viene svolto mediante 
l’applicazione dell’analisi assoluta di rischio in modalità inversa, utilizzando le 
stesse equazioni applicate per il calcolo del rischio. La CSR viene calcolata in 
funzione della sorgente di contaminazione e del bersaglio considerato.  
Per calcolare gli obiettivi di bonifica sito-specifici è necessario conoscere: 
l’esposizione accettabile, la concentrazione nel punto di esposizione e la 
concentrazione alla sorgente. Si procede in 3 step: 
 
1º step: Calcolo dell’esposizione accettabile 
2º step: Calcolo della concentrazione nel punto d’esposizione 
3º step: Calcolo degli obiettivi di bonifica sito-specifici 
 
E’ opportuno sottolineare che le CRS per il suolo sono espresse sul secco, mentre 
i valori delle CSR, derivanti dall’applicazione delle procedura, sono da riferirsi al tal 
quale. Quindi per confrontare le CSR con le CSC tabellari o con i valori di 
concentrazioni sito-specifici è necessario effettuare una trasformazione secondo 
l’espressione di seguito riportata: 
 
CTALQUALE SECCO = CSECCO (1 − α)        (5) 
 





Stabilita l’esposizione accettabile (Eacc) e la concentrazione nel punto di 
esposizione è possibile individuare il valore dell’obiettivo di bonifica nella matrice 
ambientale sorgente di contaminazione (Concentrazione Soglia di Rischio, CSR) a 
mezzo della seguente relazione: 
 
CSR= Cpoe, acc / FT        (5) 
 
Dove Cpoe, acc è definita come segue: 
 
Cpoe, acc = Eacc / EM         (6) 
 
Dove EM è la portata effettiva di esposizione e con FT si indicano i fattori di 
trasporto che tengono conto dei fenomeni di attenuazione che intervengono 
durante la migrazione dei contaminanti tra sorgente e bersaglio. 
Nel caso del calcolo di rischio dovuto a più vie di esposizione sarà necessario 
scegliere il valore più conservativo tra le diverse vie di esposizione e per ciascun 
comparto individuato (suolo superficiale, suolo profondo e falda). 
Se consideriamo come sorgente secondaria il suolo superficiale, la concentrazione 
soglia di rischio (CSR) viene stimata scegliendo il valore più conservativo tra le 
CSR derivanti dalle modalità di esposizione che hanno luogo in ambienti confinati, 
le CSR derivanti dalle modalità di esposizione che hanno luogo in ambienti aperti e 
le CSR a protezione della risorsa idrica sotterranea (introdotta dalle Linee Guida 
APAT,  2008) a seguito dei fenomeni di lisciviazione dalla sorgente secondaria, 
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Fig. 40 – Criterio di cumulazione dovuto a più vie d’esposizione per il suolo 
superficiale 
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9.4 Analisi di rischio applicata al sito di Livorno 
La ricostruzione del modello concettuale definitivo del sito è stato il punto di 
partenza per l’applicazione dell’analisi di rischio al sito di Livorno, sito dal quale 
provengono i sedimenti oggetto della seguente Tesi. 
Nel nostro caso, il modello concettuale è rappresentato dalla vasca di accumulo 
all’interno del porto (scenario A) dove si trovano i sedimenti dragati tal quali e le 
vasche di trattamento riempite con la miscela sedimento-materiale di scarto 
(scenario B) con il fine di migliorare le caratteristiche di chimico-fisiche.  
Non è possibile individuare per i sedimenti dragati una sorgente primaria di 
contaminazione, perciò il nostro punto di partenza sono le analisi sulla matrice 
secondaria, ovvero i sedimenti. 
Il materiale stesso presenta variazioni elevate di concentrazione degli inquinanti tra 
un dragaggio e l’altro e per essere conservativi e non sottostimare il rischio, è stato 
utilizzato il valore massimo di ogni inquinante, dato che il numero di dati a 
disposizione è minore di 10 (APAT, 2008). 
Il Manuale dell’APAT (APAT, 2008) indica come bersagli l’uomo e la risorsa idrica 
sotterranea; nel caso in oggetto escludiamo la possibile contaminazione della falda 
e delle acque superficiali perché i sedimenti vengono trattati in vasche rivestite da 
una membrana impermeabile e dotate di un sistema drenante per l'allontanamento 
dell’eluato. La vasca di accumulo all’interno del porto è a sua volta 
impermeabilizzata e le acque di sfioro si riversano in mare dopo dovuti controlli, 
come previsto dal Manuale per la movimentazione dei sedimenti marini, nel piano 
di monitoraggio (ICRAM-APAT, 2007). 
I recettori umani sono identificati in funzione della destinazione d’uso del suolo.  
Le destinazione d’uso del suolo prese in esame, in funzione della collocazione 
delle vasche di trattamento e di colmata, sono due e rispettivamente per lo 
scenario A e B: 
? Industriale/Commerciale, a cui corrispondono bersagli esclusivamente 
adulti; 
? Residenziale, a cui corrispondono bersagli umani sia adulti che bambini; 
Lo scenario B è un ipotesi di impianto di trattamento in scala reale (non ancora 
realmente realizzata, ma avviata nella sua fase attuativa, grazie al progetto 
europeo AGRIPORT; si veda capitolo successivo) da collocare in una zona 
degradata non molto distante dal porto di Livorno, per questioni economiche legate 
ai costi di trasporto.  
Non possiamo escludere che nella zona limitrofa all’impianto, anche se non 
residenziale, si trovino attualmente o in un prossimo futuro civili abitazioni; di 
conseguenza ci mettiamo nel caso di maggiore conservatività, ipotizzando come 
bersagli, i più critici: i bambini in zona residenziale. 
Come è stato detto, il modello concettuale è caratterizzato esclusivamente da 
sorgenti di contaminazione secondaria rappresentata dai volumi di sedimenti 
contaminati soprattutto dalla presenza di idrocarburi e metalli pesanti. 
La normativa vigente sui contaminanti, per quanto riguarda gli idrocarburi, li 
suddivide in due classi: leggeri: (C<12) e pesanti (C>12). Quest’ultimi risultano 
particolarmente rilevanti dal punto di vista quantitativo e per il potenziale pericolo 
che provocano se persistono nell’ambiente. Secondo l’APAT, nell’esecuzione 
dell’analisi di rischio è opportuno fare riferimento al raggruppamento in frazioni, 
adattato dall’approccio MADEP (2002) (Massachussets Department of 




Attenendosi alla normativa quindi, le analisi sono state eseguite quantificando gli 
idrocarburi tra pesanti e leggeri. La loro solubilità è funzione dei singoli composti e 
in generale si può considerare solubile in acqua soltanto la frazione C5-C10 
mentre la frazione più pesante C11-C22 risulta essere scarsamente mobile. Per la 
frazione pesante rimane sostanzialmente attiva la via di migrazione legata al 
trasporto degli inquinanti adsorbiti al particolato o a materiale di tipo colloidale. 
Non è da trascurare l’entità dei metalli pesanti in quanto di ardua trattazione 
almeno per quanto riguarda il cromo e in generale per la loro mobilità e 
disponibilità, che influenzano il loro rilascio e la loro interazione con altre 
componenti dell’ecosistema, come acqua e vegetali. 
 
9.4.1 Scenario A: vasca di accumulo interna al porto (situazione reale) 
La vasca di accumulo all’interno del porto di Livorno raccoglie il materiale dragato 
dal canale industriale del porto e da altre zone.  
La sorgente è rappresentata dai volumi di sedimento sversati nella vasca di 
colmata all’interno del porto.  
Data la profondità della vasca, la sorgente secondaria di contaminazione si può 
classificare come sedimento superficiale (SS), compreso tra 0 ed 1 m di profondità 
dal piano campagna e sedimento profondo (SP), con profondità maggiore di 1 m 
dal piano campagna fino al fondo impermeabilizzato della vasca. In Figura 41 è 
riportata una foto aerea della vasca ed un’immagine a suo completo riempimento. 
I potenziali meccanismi di trasporto dei contaminanti sono l’aria, con il trasporto di 
polveri da SS e volatilizzazione e dispersione dei vapori da SS e SP. 
Oltre all’aria come via di esposizione diretta si riscontra il sedimento tal quale che 
può venire in contatto con i bersagli, sia attraverso contatto dermico che con 
l’ingestione accidentale; ipotesi queste possibili soprattutto durante la fase di 
dragaggio e trasporto nel bacino di contenimento. 
Questo modello prende in considerazione il fatto che i recettori sensibili si trovano 
sopra alla sorgente secondaria, nel momento del trasporto e del prelievo dei 
campioni per le analisi di caratterizzazione, e in prossimità della sorgente stessa 




Fig. 41 – Vista aerea della vasca di accumulo al termine della realizzazione e 
aspetto attuale a riempimento ultimato 
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I bersagli quindi si identificano come i lavoratori adulti addetti al dragaggio, 
trasporto, deposito e monitoraggio dei sedimenti. 
 
9.4.2 Scenario B: applicazione della tecnica di fitorimediazione in un’area 
degradata limitrofa al porto 
La sorgente è rappresentata dal sedimento miscelato con del materiale inerte di 
scarto, al fine di un miglioramento chimico-fisico e strutturale della matrice da 
trattare. Data la profondità della vasca, pari a circa 1.5 m, la sorgente secondaria di 
contaminazione si può classificare come sedimento superficiale (SS), compreso tra 
0 ed 1 m di profondità dal piano campagna. In Figura 42 sono riportate le sezioni e 
la planimetria della vasca di trattamento, così come progettata per il progetto 
europeo AGRIPORT (si veda capitolo 10). 
I potenziali meccanismi di trasporto dei contaminanti sono: erosione del sedimento 
da parte del vento e volatilizzazione e dispersione dei vapori nell’aria. 
Come via di esposizione “diretta” si considera il sedimento tal quale che può venire 
in contatto con i bersagli sia con il contatto dermico, che con l’ingestione di suolo o 
vegetali. 
Questo modello prende in considerazione il fatto che i recettori sensibili si trovano 
nella zona limitrofa alla sorgente secondaria e perciò non è molto corretto parlare 
di esposizione diretta, come sopra citata; la consideriamo tale per mettere in gioco 
la possibilità reale di trasporto di vegetali (per es. foglie) all’esterno dell’area per 
effetto del vento. Questa ipotesi è scaturita dal fatto che i software di calcolo del 
rischio attualmente sul commercio (come Risc 4.0, utilizzato in questo studio) non 









Sedimento : suolo (3:1 v/v)
(1) (2) (3) (4)
(1) (2) (3) (4)
SEZIONE B - B    (SCALA 1 : 50)















Tubo in PVC con chiusura 
stagna sul fondo e chiusura 




Pompa pneumatica a 
doppia membrana
Tubo HDPE  12"
Tubo drenaggio in HDPE 
 = 63 mm
Pozzetto per sonda 
capacitiva Diviner 2000 
Pozzetto per sonda 
capacitiva Diviner 2000 
Tubo drenaggio in HDPE 
 = 63 mm
Pompa pneumatica a 
doppia membrana
Tubo in PVC con chiusura 
stagna sul fondo e chiusura 
in sommità  = 315 mm
Pozzetto per sonda 
capacitiva Diviner 2000 
Geomembrana in LDPE-HDPE 
rinforzata, spessore 0.45 mm









Geomembrana in LDPE-HDPE 
rinforzata, spessore 0.45 mm
Pozzetto per raccolta campioni
 
 
Fig. 42 – Planimetria e sezioni della vasca di trattamento off-site dei sedimenti 
 
9.4.3 Risultati ottenuti: confronto tra i due scenari 
Per il calcolo del rischio e dei rispettivi obiettivi di bonifica, si è fatto riferimento al 
software Risc 4.0, basato sulla procedura RBCA. 
Con riferimento allo scenario A, i valori dei contaminanti riscontrati nella vasca di 
accumulo (CSR) sono stati confrontati con i limiti imposti dal D.Lgs. 152/06 
(Tabella 18). Si nota come di partenza, i valori superavano i limiti per gli 
idrocarburi. Il rischio cumulativo totale (considerato riferito a sostanze non 
cancerogene) è risultato pari a 2.5, considerando come via di esposizione il 
sedimento superficiale e 1.7 considerando il contato dermico. Il valore massimo 
(pari a 25) si è avuto invece per inalazione di vapori in aria, in ambienti outdoor. Da 
ciò si evince che i lavoratori interni all’area portuale e limitrofi alla vasca esistente 
sono soggetti ad un alto rischio potenziale, a causa di inalazioni di vapori e 
particolati rilasciati ad opera dell’erosione del vento. 
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Tab. 18 – Hazard Index (HI) per lo scenario A: lavoratori interni al porto (Bianchi et 
al., 2009b) 
 










dermico HI  
Inalazione 
vapori 
Cd 15 13.2 2.6E-02 6.8E-04 2.7E-02 - 
Cr 800 123 8.0E-05 2.1E-05 1.0E-04 - 
Ni 500 81 1.3E-03 3.5E-04 1.7E-03 - 
Cu 600 85 1.5E-01 3.9E-02 1.9E-01 - 
Pb 1000 541 4.0E-03 1.0E-03 5.0E-03 - 
Zn 1500 1456 4.7E-03 1.2E-03 5.9E-03 - 
C<12 250 3191 7.8E-02 2.0E-01 2.8E-01 2.5E+01 
C>12 750 16461 5.4E-01 1.4E+00 2.0E+00 4.6E-02 
Tot HI:   8.0E-01 1.7E+00 2.5E+00 2.5E+01 
 
Con riferimento allo scenario B, l’HI riferito alle inalazioni di vapori è di 0.98 per i 
bambini e 0.28 per gli adulti (dati non riportati). In Tabella 19 sono riportati i valori 
riferiti ai bambini in zona residenziale (caso peggiore).  
 
Tab. 19 – Hazard Index (HI) per lo scenario B: bambini in zona residenziale 
(Bianchi et al., 2009b) 
 
















Cd 2 3 2.5E-02 1.0E-04 2.7E-01 3.0E-01 - 
Cr 250 58 1.6E-04 6.6E-06 2.4E-05 1.9E-04 - 
Ni 120 56 1.2E-02 4.8E-04 9.3E-03 2.2E-02 - 
Cu 120 55 9.0E-03 3.6E-04 7.0E-02 8.0E-02 - 
Pb 100 102 1.2E-01 4.8E-03 0.0E+00 1.2E-01 - 
Zn 150 1035 1.5E-02 5.9E-04 4.3E-01 4.4E-01 - 
C<12 10 101 1.1E-02 4.3E-03 7.1E-02 8.6E-02 9.4E-01 
C>12  50 1000 2.1E-02 8.5E-03 5.3E-01 5.6E-01 3.8E-02 
Tot HI:   2.1E-01 1.9E-02 1.4E+00 1.6E+00 9.8E-01 
  
La tecnica di fitoriemdiazione applicata sicuramente agisce nel ridurre il rischio di 
inalazione di vapori grazie alla presenza delle piante, che mitiga questo effetto. Le 




Bianchi 2006, ovvero prima dell’applicazione della tecnica stessa e subito dopo la 
miscelazione del sedimento con terra di scavo.  
Il rischio cumulato, considerando il sedimento superficiale come via di esposizione 
è associato all’ingestione di vegetali (1.4; Tabella 18). Poiché i risultati derivanti 
dagli studi su mesoscala (Bianchi et al., 2008) mettono in luce che l’accumulo di 
metalli nelle parti aeree delle piante è di scarsa entità, si può considerare l’effetto 
da ingestione di parti verdi come sovrastimato. 
In Tabella 20 sono invece riportati gli obiettivi di bonifica (SSTL) che devono 
essere raggiunti nei due scenari, al fine di preservare la salute umana da rischi 
cancerogeni. Come si può notare, gli obiettivi di bonifica sono stati raggiunti solo 
con l’ipotesi dello scenario B, ovvero considerando la possibilità di trattare i 
sedimenti off-site, mediante l’applicazione della tecnica di fitorimediazione. 
 
Tab. 20 – Obiettivi di bonifica (SSTL) da raggiungere nei due scenari (Bianchi et 
al., 2009b) 
 






























Cd 15 13.2 5.7 - 2 3 1.9 - 
Cr 800 123 50 - 250 58 36 - 
Ni 500 81 33 - 120 56 35 - 
Cu 600 85 22 - 120 55 53 - 
Pb 1000 541 220 - 100 102 63 - 
Zn 1500 1456 590 - 150 1035 640 - 
C<12 250 3191 1300 95 10 101 62 - 
C>12 750 16461 6700 490 50 1000 640 - 
      
L’analisi effettuata ha dimostrato la possibilità di applicare la tecnica di 
fitorimediazione non solo per trasformare i sedimenti dragati contaminati in un 
tecno-suolo, ma anche per poterli riutilizzare nell’ambiente senza porre nessun 
rischio per la salute dell’uomo. 
Questo risultato porta a concludere che la tecnica investigata si pone come una 
valida alternativa alla comune destinazione dei sedimenti contaminati, ovvero nel 
loro conferimento in discarica. I sedimenti vengono così rivalorizzati, concependoli 
non più come fastidiosi rifiuti, ma come una geo-risorsa da poter essere utilizzata 
in più ambiti ambientali, senza nessun rischio sanitario-ambientale.   
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10. SPERIMENTAZIONE SU SCALA REALE 
La fase di sperimentazione fin qui effettuata ha mostrato che tecniche di 
trattamento biologico basate sulla piantumazione di particolari essenze vegetali 
associate ad agenti chelanti di sintesi  (EDTA, EDDS) o di origine naturale (estratti 
di sostanze umiche) e a macrorganismi (lombrichi), consentono un efficace 
trattamento di riduzione del livello di contaminazione da metalli pesanti (mediante 
estrazione verso la parte aerea delle piante) e da idrocarburi del petrolio (mediante 
degradazione da parte della microfauna associata alla rizosfera) fino a livelli 
compatibili con la normativa ambientale italiana per siti ad uso verde pubblico, 
privato e residenziale. 
In particolare, per il porto di Livorno, la selezione di particolari essenze resistenti 
alla salinità (Tamarix Gallica, Paspalum Vaginatum e Trifolium alexandrinum) 
consente il loro sviluppo anche in sedimenti ad alta salinità con matrice a tessitura 
limosa e quindi asfittica, con progressiva riduzione della salinità e della 
contaminazione ottenibile in un tempo di 2-3 anni (Bianchi et al., 2008). Ciò 
renderebbe possibile l’utilizzo di tali sedimenti per operazioni di ripristino 
ambientale nella prospiciente area dell’interporto, operazioni necessarie ma fin ora 
impossibili per il rischio di contaminazione e salinizzazione delle falde. 
 
10.1 Il porto di Livorno come pioniere della tecnologia AGRIPORT 
Attualmente nel porto di Livorno, sito contaminato di interesse nazionale, il piano di 
caratterizzazione ha evidenziato livelli di contaminazione superiori ai limiti di legge 
per l’intero tratto di mare interessato dalle operazioni di porto. Il progetto di 
decontaminazione (definito a livello di massima) è attualmente non realizzabile per 
il costo stimato, assolutamente incompatibile col bilancio economico del porto. 
Tuttavia, essendo il porto situato allo sbocco a mare di un complesso bacino di 
acque interne, è soggetto ad una continua tendenza all’interrimento da parte di 
sedimenti a prevalente composizione limoso argillosa, il cui trattamento risulta 
particolarmente problematico. Tali sedimenti devono essere oggetto di dragaggio 
permanente per garantire il regolare svolgimento delle attività portuali. 
Il dragaggio, che in passato veniva effettuato mediante riposizionamento in 
ambiente marino, richiede oggi, a causa della contaminazione riscontrata, 
procedure atte a scagionare ogni possibile rischio ambientale e tossicologico.  
E’ stato quindi realizzato un bacino di accumulo confinato nel tratto di mare 
prospiciente il porto completamente impermeabilizzato con membrana in 
polietilene ad alta densità. Il bacino, del volume utile di circa 1,5 milioni di m3, è 
stato completamente riempito in circa 2 anni di attività di dragaggio. Il protocollo, 
concordato col Ministero dell’Ambiente, prevede la possibilità di collocare nel 
bacino sedimenti con contaminazione inferiore al 90% dei limiti per siti ad uso 
commerciale e industriale di cui alla tab. 1 all. 5 del D.Lgs 152/2006. Il materiale 
appena dragato viene analizzato e, in caso di superamento dei limiti per i soli 
idrocarburi, viene assoggettato a trattamento biologico mediante batteri selezionati 
prima della collocazione nel bacino. In caso di superamento anche del limite per i 
metalli pesanti viene conferito in discarica. In caso di rispetto di entrambi i 
parametri può essere collocato nel bacino senza trattamento. 
L’ipotesi progettuale iniziale di utilizzo, a colmata avvenuta, del bacino come 




sta incontrando ostacoli per le difficoltà tecniche legate alla scarsa portanza del 
materiale accumulato, di matrice essenzialmente argillosa. 
La necessità di proseguire le attività di dragaggio ha portato alla progettazione di 
un secondo bacino di colmata di dimensioni analoghe, che verrà realizzato nei 
prossimi anni. 
I costi di dragaggio, trattamento e collocazione nel bacino, includendo il costo di 
realizzazione del bacino stesso, sono risultati pari a 25 Eur/m3 per i sedimenti non 
richiedenti trattamento (circa il 70% del totale dragato) e 67 Eur/m3 per quelli 
sottoposti a preventivo trattamento biologico della contaminazione da idrocarburi. 
Una stima preliminare dei costi di trattamento con la tecnologia AGRIPORT e di 
riutilizzo per ripristini ambientali in ambiente terrestre, porterebbe ad un costo 
variabile fra 26 e 47 Eur/m3, variabile in funzione dell’aliquota di materiale trattabile 
direttamente nel sito di collocazione finale e di quella richiedente il trattamento in 
apposita piazzola attrezzata. La tecnologia risulterebbe quindi economicamente 
vantaggiosa rispetto alla tecnica attualmente adottata. 
 
Gli obiettivi da raggiungere grazie all’attuazione del progetto sono: 
1. Sviluppare la tecnologia di fitorimediazione (AGRIPORT) per il recupero 
terrestre di sedimenti di dragaggio di porti marini e di acque interne. 
2. Promuovere l’applicazione di AGRIPORT  e creare un mercato per questo 
sistema di ri-condizionamento innovativo ed eco-sostenibile in Europa e 
nel bacino del Mediterraneo. 
3. Promuovere il riutilizzo del materiale decontaminato per: 
 - miglioramento del paesaggio mediante centri di giardinaggio e spazi verdi 
 - realizzazione di barriere protettive verdi ai confini delle aree portuali 
 - altre applicazioni agricole 
 - recupero di zone degradate (cave dismesse, ripristino di ecosistemi-
 duna) 
 - copertura finale di discariche 
4. Possibile commercializzazione delle essenze vegetali utilizzate. 
5. Possibile utilizzo delle essenze vegetali utilizzate quale biomassa per 
produzione energetica.    
 
Questi obiettivi saranno raggiunti grazie alla realizzazione del prototipo a piena 
scala nel porto di Livorno e all’identificazione delle piante e delle tecniche 
agronomiche ottimali, mirate alla dimostrazione dei vantaggi economici della 
tecnologia AGRIPORT a scala nazionale e internazionale. 
L’auspicio è che l’esperienza di Livorno diventi così pioniera di una tecnica 
versatile e vantaggiosa su scala mondiale. 
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11. CONCLUSIONI 
I sedimenti contaminati rappresentano una problematica non indifferente a livello 
mondiale, soprattutto per la loro gestione. Non è più possibile infatti pensare di 
smaltire in mare i sedimenti dragati da aree portuali, a causa degli alti livelli di 
tossicità che andrebbero ad impattare negativamente sugli ecosistemi marini. 
L’alternativa ad oggi più seguita infatti, è quella di conferire tale materiale in 
discarica, ma i volumi rendono tale soluzione non economica. In questo quadro, la 
possibilità di trattare i sedimenti e renderli riutilizzabili per fini civili/ambientali, 
rappresenta una soluzione sensata e vantaggiosa. L’idea quindi alla base della 
seguente Tesi si è fondata su un problema tangibile e ad oggi non completamente 
risolto. Ed è stato proprio questo il punto di forza e lo spunto del lavoro proposto.  
Si è così partiti da una scala di laboratorio per testare le migliori soluzioni da 
apportare, poiché pensare di applicare una tecnica naturale quale la 
fitomediazione ad una matrice geologica sterile e disaggregata è cosa ambiziosa e 
complessa. I risultati ottenuti ci hanno guidati nell’estendere tale conoscenza su 
meso-scala, fino a scala reale, valutando anche il rischio sanitario ambientale che 
ne può derivare. Tutto ciò è stato corredato da un attento studio sulla normativa 
vigente comunitaria e nazionale, che ha messo in luce un quadro normativo 
disorganico e frastagliato.  
Gli obiettivi raggiunti per step ci hanno incoraggiati a considerare possibile 
l’applicazione della tecnica di fitorimediazione anche ai sedimenti, seppur con 
qualche modifica. Ciò che è emerso infatti è l’importanza di un approccio a tre 
livelli, ovvero solo la mutua interazione tra piante, lombrichi e microorganismi 
associati alla rizosfera, è garanzia di una rivitalizzazione della matrice geologica 
inizialmente sterile e degradata, in un tecno-suolo. Solo da questo punto in poi è 
possibile parlare di bonifica. Il valore aggiuntivo che questo lavoro può presentare, 
è il successivo e possibile recupero del sedimento così trattato e migliorato.  
Alla luce di quanto detto, si può pensare che il lavoro proposto possa realmente 
contribuire alla definizione di Linee Guida per la gestione di sedimenti di dragaggio 
contaminati, estendendo il know-how acquisito anche ai sedimenti derivanti da 
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